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Résumé :
Les réseaux écologiques visent à maintenir la biodiversité et les processus écologiques en
protégeant les habitats et les liens entre eux. En considérant le rôle fonctionnel du paysage, ce
concept permet d'intégrer la viabilité écologique et les activités humaines pour favoriser une
gestion durable du territoire. Bien que les réseaux écologiques partagent le même objectif
général, plusieurs approches peuvent être utilisées pour délimiter leurs composantes. Le choix
d'approche est une source majeure d'incertitude et a des implications sur la configuration
spatiale, la valeur écologique et la facilité d'implantation des réseaux obtenus. Dans le cadre
de ce mémoire, différentes approches de conception de réseaux écologiques ont été appliquées
sur le territoire du bassin versant de la rivière Saint-François (8 700 km^) au Québec. Les
approches utilisées sont basées sur des stratégies de modélisation monospécifiques,
multispécifiques ou paysagères. Les réseaux écologiques ont ensuite été évalués
quantitativement à l'aide d'indicateurs écologiques, économiques et sociaux afin de
caractériser l'impact des différentes approches de conception sur la performance relative des
réseaux. Les résultats obtenus montrent que le choix d'approche a une influence directe sur la
configuration spatiale et la performance des réseaux. Ces résultats sont également mis en
relation avec les objectifs poursuivis par l'implantation de réseaux écologiques, l'échelle
spatiale et l'utilisation du territoire. Le cadre d'évaluation développé s'avère un outil
prometteur pour permettre d'atténuer l'incertitude associée au choix d'approche et faciliter
l'intégration des priorités des acteurs locaux et des objectifs de gestion territoriale dans la
conception des réseaux écologiques.
Mots-clés :
Réseaux écologiques, Corridors écologiques, Zones nodales. Noyaux de conservation.
Systèmes d'information géographique. Indicateurs spatiaux. Gestion durable du territoire.
Outil d'aide à la décision.
Table des matières
Table des matières i
Liste des figures iii
Liste des tableaux vi





1.2 Objectifs et hypothèse de recherche 2
2. Cadre théorique 2
2.1 Structure d'un réseau écologique 3
2.2 Méthodes de conception d'un réseau écologique 4
2.2.1 Méthodes de sélection des zones nodales 6
2.2.2 Méthodes de délimitation des corridors 7
2.2.3 Disponibilité des données 8
2.3 Échelle spatiale 9
2.4 Stratégies de modélisation et approches de conception 10
3. Méthodologie 11
3.1 Zone d'étude 13
3.2 Approches de conception 15
4. Conception des réseaux écologiques 15
4.1 Espèces et milieux cibles 15
4.1.1 Caractéristiques des espèces et des milieux cibles 16
4.1.2 Indices de qualité de l'habitat (IQH) 18
4.1.3 Score des parcelles par continuum écologique (SP) 19
4.1.4 Score de biodiversité (SB) 27
4.2 Identification des zones nodales 23
4.3 Création des matrices de résistance aux déplacements 25
4.3.1 Stratégies monospécifiques et multispécifiques 26
4.3.2 Approche par continuums de la stratégie paysage 26
4.3.3 Approche biodiversité de la stratégie paysage 28
4.3.4 Ajout des contraintes majeures aux déplacements 29
4.4 Délimitation des corridors 30
4.5 Finalisation des réseaux écologiques 34
5. Analyse comparative des scénarios de réseaux écologiques 35
5.1 Introduction 36
5.2 Material and methods 39
5.2.1 Study area 39
5.2.2 Conceptual approaches 41
5.2.3 Design of ecological networks 44
5.2.3.1 Core areas ■. 44
5.2.3.2 Résistance to movement matrices 45
5.2.3.3 Corridors 46
5.2.4 Evaluation of ecological network scénarios 46
5.3 Results 49
5.3.1 Ecological network scénarios 49
5.3.2 Evaluation of ecological networks 52
5.4 Discussion and conclusions 55
5.5 Acknowledgments 59





Figure 1 - Structure type d'un réseau écologique 3
Figure 2 - Méthodologie générale de conception d'un réseau écologique 5
Figure 3 - Stratégies de modélisation pour la conception d'un réseau écologique 10
Figure 4 - Organigramme méthodologique 12
Figure 5 - Zone d'étude : bassin versant de la rivière Saint-François 14
Figure 6 - Schéma méthodologique pour la sélection des zones nodales 24
Figure 7 - Description de la méthode du corridor de moindre coût .31
Figure 8 - Relation entre la largeur et la longueur des corridors 32
Figure 9 - Schéma méthodologique pour la délimitation des corridors 33
Figure 10 - The Saint-François River watershed (8700 km^) study area located in
southern Québec, Canada 40
Figure 11 - Ecological network scénarios resulting from each conceptual approach 50
Figure 12 - Area of the core areas and corridors for the ecological network scénarios in
the three évaluation sub-watersheds as a percentage of the sub-watershed
surface 51
Figure 13 - Comparative analysis of the resulting ecological network scénarios by sub-
watershed 53
Figure 14 - Indice de qualité de l'habitat {IQH) pour la bécasse d'Amérique dans le
bassin versant de la rivière St-François 76
Figure 15 - Indice de qualité de l'habitat {IQH) pour le castor dans le bassin versant de
la rivière St-François 77
Figure 16 - Indice de qualité de l'habitat {IQH) pour la gélinotte huppée dans le bassin
versant de la rivière St-François 78
Figure 17 - Indice de qualité de l'habitat {IQH) pour le grand pic dans le bassin versant
de la rivière St-François 79
Figure 18 - Indice de qualité de l'habitat {IQH) pour l'ours noir dans le bassin versant
de la rivière St-François 80
IV
Figure 19 - Indice de qualité de l'habitat {IQH) pour la sittelle à poitrine rousse dans le
bassin versant de la rivière St-François 81
Figure 20 - Score de parcelle {SP) pour la forêt mature dans le bassin versant de la
rivière St-François 82
Figure 21 - Score de parcelle {SP) pour la forêt jeune dans le bassin versant de la
rivière St-François 83
Figure 22 - Score de parcelle {SP) pour la forêt en régénération et les milieux semi-
ouverts dans le bassin versant de la rivière St-François 84
Figure 23 - Score de parcelle {SP) pour le milieu riverain dans une portion du bassin
versant de la rivière St-François 85
Figure 24 - Score de biodiversité {SB) dans le bassin versant de la rivière St-François 86
Figure 25 - Analyse pour l'identification des zones nodales de la bécasse d'Amérique
dans le bassin versant de la rivière St-François 87
Figure 26 - Analyse pour l'identification des zones nodales du castor dans le bassin
versant de la rivière St-François 88
Figure 27 - Analyse pour l'identification des zones nodales de la gélinotte huppée dans
le bassin versant de la rivière St-François 89
Figure 28 - Analyse pour l'identification des zones nodales du grand pic dans le bassin
versant de la rivière St-François 90
Figure 29 - Analyse pour l'identification des zones nodales de l'ours noir dans le bassin
versant de la rivière St-François 91
Figure 30 - Analyse pour l'identification des zones nodales de la sittelle à poitrine
rousse dans le bassin versant de la rivière St-François 92
Figure 31 - Analyse pour l'identification des zones nodales de la forêt mature dans le
bassin versant de la rivière St-François 93
Figure 32 - Analyse pour l'identification des zones nodales de la forêt jeune dans le
bassin versant de la rivière St-François 94
Figure 33 - Analyse pour l'identification des zones nodales de la forêt en régénération
et les milieux semi-ouverts dans le bassin versant de la rivière St-François 95
Figure 34 - Analyse pour l'identification des zones nodales du milieu riverain dans une
portion du bassin versant de la rivière St-François 96
VFigure 35 - Analyse pour l'identification des zones nodales de la biodiversité dans le
bassin versant de la rivière St-François 97
Figure 36 - Matrices de résistance aux déplacements pour les approches basée sur les
espèces (monospécifiques et multispécifiques) 98
Figure 37 - Matrices de résistance aux déplacements pour les approches basée sur le
paysage 99
Figure 38 - Réseau écologique pour l'approche espèce indicatrice (grand pic) de la
stratégie monospécifique 100
Figure 39 - Réseau écologique pour l'approche espèce parapluie (ours noir) de la
stratégie monospécifique 101
Figure 40 - Réseau écologique pour l'approche multi-échelles de la stratégie
multispécifique 102
Figure 41 - Réseau écologique pour l'approche continuums écologiques de la stratégie
multispécifique 103
Figure 42 - Réseau écologique pour l'approche continuums écologiques de la stratégie
paysage 104
Figure 43 - Réseau écologique pour l'approche biodiversité de la stratégie paysage 105
VI
Liste des tableaux
Tableau 1 - Approches de conception des réseaux écologiques 16
Tableau 2 - Caractéristiques des espèces cible 17
Tableau 3 - Paramètres pris en compte dans le calcul de l'/g//des espèces cibles 18
Tableau 4 - Poids de résistance aux déplacements pour le continuum des forêts matures 27
Tableau 5 - Poids de résistance aux déplacements pour le continuum des forêts jeunes 27
Tableau 6 - Poids de résistance aux déplacements pour le continuum des forêts en
régénération 28
Tableau 7 - Poids de résistance aux déplacements associés au réseau routier 29
Table 8 - Conceptual approaches used to design scénarios for ecological networks (EN)
in the study area using varions modeling stratégies 42
Table 9 - Characteristics of the focal species used in the conceptual approaches for the
ecological networks 43
Table 10 - Description of the thèmes and related spatial indicators used for the
évaluation of the ecological network (EN) scénarios 47
Tableau 11 - Description de la méthode de calcul des indicateurs et source des données 106
Tableau 12 - Valeur des indicateurs pour l'évaluation des réseaux écologiques dans le
sous-bassin de la rivière Coaticook (agricole) 110
Tableau 13 - Valeur des indicateurs pour l'évaluation des réseaux écologiques dans le
sous-bassin de la rivière Aux Saumons (mixte) 111
Tableau 14 - Valeur des indicateurs pour l'évaluation des réseaux écologiques dans le
sous-bassin de la rivière Eaton Nord (forestier) 112




Annexe 1 - Description des indices de qualité de l'habitat (IQH) 72
Annexe 2 - Cartes des indices de qualité de l'habitat (IQH), scores de parcelle (SP) et
scores de biodiversité (SB) 76
Annexe 3 - Cartes des analyses pour l'identification des zones nodales 87
Annexe 4 - Cartes des matrices de résistance aux déplacements 98
Annexe 5 - Cartes détaillées des réseaux écologiques 100
Annexe 6 - Calcul des indicateurs 106
Annexe 7 - Résultats détaillés de l'évaluation des réseaux écologiques par sous-bassin
versant 110
Annexe 8 - Valeurs utilisées pour la normalisation des indicateurs 113
VllI
Avant-propos
Le présent mémoire est composé de deux principales parties. La première partie (section 4)
décrit en détail la méthodologie utilisée pour établir les réseaux écologiques selon les
différentes approches de conception utilisées. La deuxième partie (section 5) est un article
scientifique soumis le 30 janvier 2012 à la revue Landscape Ecology dont je suis l'auteure
principale. L'article s'intitule « An évaluation framework based on sustainability-related
indicators for the comparison of conceptual approaches for ecological networks » et les
auteurs sont Amélie Bernier, Jérôme Théau et Richard Fournier, du CARTEL.
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1. Introduction
1.1 Problématique
La perte et la fragmentation des habitats sont reconnues comme étant les principales causes de
la diminution de la biodiversité (Baillie et al, 2004). L'émergence du concept de réseau
écologique découle de la volonté de protéger la biodiversité non seulement en conservant des
territoires isolés, mais également en contribuant à protéger les processus écologiques par le
maintien de la connectivité entre les habitats. Le terme réseau écologique désigne un ensemble
d'écosystèmes liés entre eux par des flux d'organismes dans un ensemble spatialement
cohérent, en interaction avec la matrice du paysage (Opdam et ai, 2006). Les réseaux
écologiques tendent généralement vers deux principaux objectifs, soient (1) de préserver la
fonctionnalité des écosystèmes pour permettre la conservation des espèces et/ou des habitats
et (2) protéger la biodiversité de l'impact des acticités humaines (Bennett et Wit, 2001).
En raison des objectifs qu'ils poursuivent, les réseaux écologiques constituent une stratégie
appropriée pour planifier une gestion durable du territoire. La façon de conceptualiser le
modèle peut toutefois varier selon les caractéristiques naturelles et culturelles de la région
eoneernée ainsi que les politiques de gestion du territoire en place (Jongman et ai, 2004). De
plus, une multitude d'approches peuvent être employées pour délimiter les composantes des
réseaux (Bennett et Mulongoy, 2006). Certaines approches de conception s'appuient sur des
concepts généraux tels que la structure du paysage ou le degré de naturalité alors que d'autres
se basent sur les processus écologiques et font appel à une ou plusieurs espèces indicatrices de
la fonctionnalité des écosystèmes à préserver (Etlicher et ai, 2008).
Les différentes approches de conception des réseaux écologiques ont des implications quant à
la complexité méthodologique, aux besoins en données et l'échelle spatiale à considérer.
L'approche de conception retenue a également une influence directe sur la configuration
spatiale du réseau écologique résultant, ce qui a des conséquences sur sa valeur écologique et
sa possibilité d'implantation (Hawkins et Selman, 2002). Le choix de la stratégie de
modélisation constitue une source majeure d'incertitude en gestion du territoire pour la
conservation (Burgman et al, 2005). Toutefois, les implications du choix d'approche de
conception sur les réseaux écologiques obtenus sont peu documentées.
1.2 Objectifs et hypothèse de recherche
L'objectif du projet de recherche est d'effectuer une analyse comparative de différentes
approches pour la conception de réseaux écologiques sur un même territoire, soit le bassin
versant de la rivière Saint-François. Pour ce faire, le projet est divisé selon les objectifs
spécifiques suivants :
1. Établir des scénarios de réseaux écologiques pour un même territoire en utilisant
différentes approches de conception ;
2. Évaluer et comparer les réseaux écologiques obtenus selon des critères communs ;
3. Décrire les implications du choix d'approche de conception sur les réseaux écologiques
résultants.
L'hypothèse de recherche est que selon les caractéristiques du territoire à l'étude, certaines
approches de conception pourraient mener à des réseaux écologiques permettant de mieux
répondre aux intérêts environnementaux, économiques et sociaux des intervenants et seraient
donc à privilégier (Opdam et ai, 2006).
2. Cadre théorique
Le concept de réseau écologique a été développé au cours des 30 dernières années en réponse
à la modification du paysage par l'activité humaine. Les premiers réseaux écologiques ont été
conçus au cours des années 1980 en Europe Centrale et de l'Est en se basant sur le principe de
l'écostabilisation, qui suggère un zonage fonctionnel du territoire qui compense les usages
anthropiques intensifs par des zones naturelles et de restauration (Jongman et al, 2004).
Ailleurs dans le monde, le concept de réseau écologique s'est développé autour de la théorie
de la biogéographie des îles (MacArthur et Wilson, 1967) et de la théorie des métapopulations
(Levins, 1969), selon lesquelles la fragmentation des habitats menace la survie des espèces en
diminuant l'habitat disponible et en limitant les mouvements de dispersion, de migration et les
échanges génétiques (Bennett et Mulongoy, 2006). Au cours des années 1990, diverses
initiatives d'intégration des aires protégées à des réseaux écologiques ont vu le jour. Bien que
ce concept soit de plus en plus utilisé, la théorie scientifique derrière le modèle de réseau
écologique a été et continue d'être l'objet de débats parmi les écologistes et les praticiens de la
conservation (Simberloff et al, 1992; BeieretNoss, 1998; Boitani et al, 2007).
2.1 Structure d'un réseau écologique
Le modèle de réseau écologique est généralement appliqué en attribuant des fonctions
spécifiques à différentes zones du territoire selon leur valeur écologique. La figure 1 présente
la structure typique d'un réseau écologique, qui se compose de trois principaux éléments : les








(Adapté de Kohler et al., 2009)
Figure 1 - Structure type d'un réseau écologique
Une grande variabilité existe dans la terminologie associée à chacune des composante des
réseaux écologiques, mais il est tout de même possible d'établir une description générale du
rôle de chacun des éléments de base (Berthoud et al, 2004 ; Bennett et Mulongoy, 2006) :
•  Zones nodales : Espaces naturels dédiés à la conservation de la biodiversité permettant de
préserver des espèces et/ou des écosystèmes spécifiques. Les zones nodales sont les
réservoirs à partir desquels les espèces se dispersent vers d'autres habitats potentiels.
•  Corridors : Éléments qui assurent les liaisons fonctionnelles entre les zones nodales. Ce
sont des surfaces linéaires ou sous forme d'éléments relais (stepping stones) qui permettent
aux espèces de se déplacer dans le paysage afin d'assurer les échanges physiques et
génétiques entre les habitats, favorisant le maintien des processus écologiques et de la
biodiversité dans les paysages fragmentés.
•  Zones tampons : Espaces de transition entourant le réseau et visant à le^protéger des
perturbations externes potentiellement dommageables.
2.2 Méthodes de conception d'un réseau écologique
Il est difficile d'établir une méthodologie universelle de conception d'un réseau écologique car
chaque projet est spécifique à la région considérée et aux objectifs de conservation à atteindre
(Jongman et ai, 2004). La figure 2 présente les principales étapes de conception d'un réseau
écologique.
La première étape consiste à déterminer les objectifs de conservation visés par le réseau
écologique. Cette étape est essentielle dans la stratégie de conservation et influencera
directement le choix de la zone d'étude et des espèces et /ou écosystèmes cibles. Les espèces
cibles peuvent être des espèces vulnérables directement concernées par les objectifs de
conservation ou encore être choisies pour leur capacité à servir de « parapluie » pour un
groupe d'espèces ou certains processus écologiques (Beier et ai, 2008). Si les objectifs de.
conservation visent à protéger des écosystèmes particuliers, les espèces sélectionnées
devraient être représentatives des différents types d'habitat et fonctions écosystémiques
associés à ces milieux de façon à concevoir le réseau le plus fonctionnel possible (Hilty et al,
2006).
Les étapes suivantes consistent à sélectionner les zones nodales, à établir le tracé des corridors
et à déterminer les zones tampons autour du réseau. Pour chacune de ces étapes, une grande
variété de méthodes peut être employée. Les principales méthodes utilisées pour la sélection
des zones nodales et la délimitation des corridors sont présentées plus en détail aux sections
2.2.1 et 2.2.2.
Déterminer les objectifs de
conservation
Choisir les espèces / milieux cibles
Sélectionner les zones nodales
Établir le tracé des corridors
Délimiter les zones tampons
Optimiser le réseau pour permettre
l'atteinte des objectifs
Identifier les obstacles / sources de
pression anthropique et proposer
des mesures de mitigation
Figure 2 - Méthodologie générale de conception d'un réseau écologique
Une fois que les composantes du réseau sont désignées, il est possible de procéder à une
optimisation du réseau afin d'améliorer le niveau d'atteinte des objectifs de conservation.
Cette étape peut permettre, par exemple, d'intégrer des habitats d'intérêt pour la conservation
ou de minimiser l'effet de lisière dans le réseau (Beier et al., 2008). Finalement, il est utile
d'identifier les barrières et les sources de pressions anthropiques qui peuvent nuire à la
fonctionnalité du réseau, particulièrement en ce qui a trait aux corridors. En effet,
l'implantation d'un réseau écologique ne permettra pas nécessairement d'atteindre les
objectifs de conservation si aucune mesure de mitigation n'est appliquée pour contrer l'impact
des obstacles majeurs présents dans le paysage (Beier et al., 2008).
2.2.1 Méthodes de sélection des zones nodules
Les méthodes de sélection des zones nodales sont basées sur trois principales approches : les
aires protégées, l'analyse multi-critère et la qualité de l'habitat. Les approches de sélection des
zones nodales peuvent également être combinées afin de retenir un éventail plus complet
d'habitats et d'espèces d'intérêt (Rouget et al., 2006).
•  Aires protégées : Les zones nodales sont formées d'aires protégées vouées à la
conservation et encadrées par une juridiction. Au Québec, ce sont par exemple des parcs
nationaux, des réserves fauniques, des réserves de biodiversité, des habitats fauniques, des
écosystèmes forestiers exceptionnels, etc. (MLQ, 1999).
•  Analvse multi-critère (AMC) : Consiste à sélectionner les zones nodales à partir de critères
normalisés et pondérés. Le résultat est un poids qui permet de retenir les milieux les plus
favorables du point de vue écologique. Les critères utilisés peuvent être, par exemple, la
superficie du milieu, le degré de connectivité, la rareté et le niveau d'exposition aux
pressions anthropiques (Geneletti, 2004). Le concept d'« irremplaçabilité » {irrepla-
ceability) peut également servir de base à une analyse multi-critère pour sélectionner les
zones nodales qui contribuent le plus à l'atteinte des objectifs de conservation (Noss et al.,
2002).
•  Qualité de l'habitat : Les milieux présentant la meilleure qualité pour la ou les espèces
cibles choisies sont sélectionnés comme zones nodales. Pour une espèce ou groupe
d'espèces donné, la qualité de l'habitat peut être établie par différente méthodes, comme
(1) une analyse de perméabilité, où les milieux les plus perméables sont considérés comme
de meilleure qualité (Singleton et al., 2004) ; (2) un indice de qualité de l'habitat ou
habitat suitability index (Rouget et al., 2006) ; et (3) une fonction de sélection des
ressources {resource sélection function), qui établit la probabilité relative d'utilisaition d'un
milieu donné par un individu d'une espèce (Chetkiewicz et al., 2006).
2.2.2 Méthodes de délimitation des corridors
Les méthodes pour déterminer le tracé des corridors peuvent être regroupées en trois
catégories : l'interprétation visuelle, les opérateurs morphologiques et les analyses de
perméabilité.
•  Interprétation visuelle : Les corridors sont délimités à partir de données d'occupation du
sol en reliant les parcelles d'habitat les plus directement connectées entre elles ou
considérées comme telles selon certaines règles de proximité (Duchesne et al., 1998).
•  Opérateurs morphologiques : Il s'agit d'opérateurs mathématiques de traitement d'image
qui permettent d'identifier automatiquement les corridors structuraux dans le paysage à
partir de données matricielles d'occupation du sol (Vogt et al., 2007). Le paysage est
représenté comme un ensemble de parcelles d'habitat dans une matrice inhospitalière
(non-habitat). A partir de règles de voisinage établies, les deux opérateurs morphologiques
de base (dilatation et érosion) sont appliqués aux pixels de l'image pour permettre
l'identification des éléments structuraux d'intérêt. Cependant, ces méthodes ne permettent
pas de considérer la fonctionnalité du reste du paysage hors des parcelles d'habitat jugées
adéquates, alors que celui-ci joue un rôle important dans l'accomplissement des processus
écologiques (Chetkiewicz et al., 2006).
•  Analvses de perméabilité : les analyses de perméabilité sont des méthodes très utilisées
pour établir le tracé des corridors écologiques et qui permettent de traiter le paysage
comme un continuum de milieux plus ou moins favorables aux déplacements. L'analyse se
déroule en deux principales étapes.
8Premièrement, une matrice de résistance aux déplacements de l'espèce cible est établie, ce
qui consiste à faire le lien entre les caractéristiques de roccupation du sol et leur influence
sur les déplacements de l'espèce en question (Adriaensen et al, 2003). 11 existe différentes
méthodes pour ce faire ; généralement, la résistance relative associée aux paramètres du
territoire (utilisation du sol, topographie, hydrographie, etc.) est déterminée à partir de la
littérature et d'opinions d'experts, mais il est aussi possible d'analyser des données
empiriques (présence/absence, chemins observés par radio-télémétrie, analyses génétiques)
dans le cadre d'une fonction de sélection des ressources pour estimer les résistances (Beier
et al., 2008).
La deuxième étape consiste à déterminer le tracé optimal des corridors à partir de la
matrice de résistance aux déplacements. Cette étape identifie les continuités de pixels
connectés et offrant le moins de résistance aux déplacements. Là encore, plusieurs
méthodes peuvent être utilisées, les principales étant basées (1) sur la plus faible résistance
cumulative aux déplacements, comme les chemins et les corridors de moindre coût (Beier
et al., 2008) ; (2) sur la théorie des circuits, ou la résistance aux déplacements dans le
paysage est traitée comme la résistance au passage du courant dans un circuit électrique
(McRae et al., 2008) ; et (3) sur les modèles simulant le déplacement d'individus dans le
paysage (Hargrove et al., 2005). Les analyses de perméabilité basées sur la plus faible
résistance cumulative aux déplacements supposent que les espèces qui se déplacent dans le
paysage ont une connaissance complète du territoire, ce qui n'est bien sûr pas le cas
(McRae et ai, 2008). Les modélisations simulant le déplacement d'individus {individual-
based modeling) tentent plutôt de recréer les choix de trajectoire d'organismes traversant
la matrice paysagère tout en y intégrant une composante aléatoire (Hargrove et al, 2005).
Ces modèles nécessitent cependant de définir plusieurs paramètres difficiles à évaluer,
comme le coût énergétique de déplacement, le taux de mortalité et la fréquence de
changement de direction (Newell, 2006).
2.2.3 Disponibilité des données
La disponibilité et la qualité des données peut grandement influencer les méthodes qu'il est
possible d'utiliser. Par exemple, même si la qualité de l'habitat pour une espèce donnée
dépend de paramètres tels que la disponibilité de nourriture, la présence d'abris et la relation
avec les espèces prédatrices, il existe rarement des données géoréférencées sur ces paramètres
car ils sont difficiles à cartographier (Beier et ai, 2008). Il faut donc choisir des données plus
courantes qui renseignent indirectement sur ces paramètres, comme l'occupation du sol, la
densité de routes et la topographie. Traduire ces données en valeurs de qualité de l'habitat
implique de faire des suppositions qui sont le plus souvent soutenues par l'opinion d'experts et
la littérature (Clevenger et ai, 2002). Des données empiriques obtenues par des inventaires ou
par radio-télémétrie peuvent aussi être utilisées pour mettre en relation la présence ou le
comportement d'individus d'une espèce cible avec différents paramètres du territoire. Les
données empiriques ne sont toutefois pas exemptes d'incertitudes ; de plus, elles ne peuvent
être obtenues aussi facilement pour n'importe quelle espèce et deviennent rapidement trop
coûteuses si plusieurs espèces cibles sont considérées (Newell, 2006).
2.3 Échelle spatiale
La notion de réseau écologique est indissociable de la question d'échelle spatiale, qui est
directement liée aux processus écologiques que les réseaux visent à maintenir. Bien que les
réseaux soient le plus souvent implantés à l'échelle de régions géographiques naturelles ou à
celle de régions administratives, le concept peut être adapté à une grande variété d'échelles
(Bennett et Wit, 2001). En effet, des réseaux écologiques peuvent être conçus à l'échelle
locale pour préserver une population d'une espèce donnée ou encore viser la conservation de
la biodiversité dans le cadre de stratégies régionales, nationales ou continentales (Bennett et
Mulongoy, 2006). La mise en place de réseaux écologiques pour favoriser la résilience des
écosystèmes face aux changements climatiques peut aussi être envisagée à l'échelle
biogéographique (Opdam et Wascher, 2004).
Afin de préserver le maximum de processus écologiques, il est courant que les réseaux
écologiques intègrent plusieurs objectifs à différentes échelles. Par exemple, un réseau pour la
conservation de la grande faune peut aussi inclure des habitats importants pour la biodiversité
à une échelle plus fine (Opdam et al, 2006). Il existe aussi des initiatives visant à intégrer des
réseaux à différentes échelles dans un système cohérent, comme le réseau écologique
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paneuropéen qui est implanté à l'échelle supra-continentale à partir de réseaux régionaux et
nationaux en Europe et dans le nord de l'Asie (Bennett et Wit, 2001).
2.4 Stratégies de modélisation et approches de conception
L'approche de conception d'un réseau écologique est la ligne directrice qui permet de guider
le choix des espèces et/ou des milieux cibles ainsi que les choix méthodologiques pour
sélectionner les zones nodales et délimiter les corridors et les zones tampons. Il existe un
grand nombre d'approches pour la conception des réseaux écologiques et presque autant de
façons de les classifier. Une de celles-ci consiste à répartir les approches selon trois grandes
stratégies de modélisation selon l'importance accordée aux considérations fonctionnelles et
structurales tel que présenté à la figure 3 (Etlicher et al, 2008). Les considérations
fonctionnelles concernent les processus écologiques qui justifient la mise en place d'un réseau,
comme les besoins en habitat, les déplacements liés à la recherche de nourriture et la
dispersion des individus. Les considérations structurales renvoient quant à elles aux notions
d'écologie du paysage selon lesquelles des informations comme la superficie, la forme et
l'arrangement des parcelles de milieu naturel ont un impact sur la biodiversité et la qualité de













(Adapté d'Etlicher et al., 2008)
Figure 3 - Stratégies de modélisation pour la conception d'un réseau écologique
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Les stratégies monospécifiques se basent sur les besoins écologiques d'une espèce focale
particulière pour délimiter les composantes du réseau. Le concept d'espèce focale réfère à une
espèce dont les besoins, en ce qui a trait à l'habitat, englobent ceux de plusieurs autres espèces
ou permettent de protéger des habitats clés pour le maintien des processus écologiques (Dale
et Beyeler, 2001). Les espèces focales sont souvent des espèces pour lesquelles il existe un
intérêt économique ou social particulier pour la conservation. Les stratégies multispécifiques
intègrent les besoins de plusieurs espèces focales pour permettre la prise en compte d'une plus
grande diversité d'habitats et de processus écologiques dans le réseau obtenu. Les stratégies
omnispécifiques, contrairement aux deux autres catégories, ne prennent pas en compte les
besoins d'espèces particulières mais considèrent plutôt la structure du paysage et des concepts
généraux comme le niveau de perturbation anthropique (Etlicher et al, 2008).
3. Méthodologie
La figure 4 présente la méthodologie générale du projet, qui se divise en deux principales
étapes. Premièrement, différentes approches de conception des réseaux écologiques ont été
appliquées à la zone d'étude. Deuxièmement, une analyse comparative des scénarios de
réseaux écologiques obtenus a été effectuée. Cette deuxième partie fait l,obJet d'un article
scientifique (section 5).
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Figure 4 - Organigramme méthodologique
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3.1 Zone d'étude
Les réseaux écologiques ont été établis dans le bassin versant de la rivière Saint-François
(8 700 km ) situé dans le sud du Québec. La figure 5 présente la zone d'étude. La forêt occupe
66 % du territoire et les plus grandes zones forestières sont situées à l'est de la zone d'étude.
La tenure des terres y est majoritairement privée et l'exploitation forestière est une activité
répandue. L'agriculture est également une activité importante et occupe 23 % du territoire, les
zones les plus intensément agricoles se trouvant dans le nord-ouest du bassin versant et dans la
région de Coaticook. En dehors de ces zones intensives, les terres agricoles forment une
mosaïque avec les milieux forestiers, typique de la région. Le réseau hydrographique est un
élément important de la région avec plus de 100 lacs et plusieurs grandes rivières dont la
principale, la rivière Saint-François, qui fait plus de 216 km de long. La population est
d'environ 350 000 habitants (COGESAF, 2006) et se concentre dans les principales
agglomérations : Drummondville, Sherbrooke, Magog, Coaticook et Windsor. Le réseau
routier lourd (autoroutes et routes nationales) se retrouve surtout dans l'axe de ces
agglomérations, mais plusieurs routes sillonnent le territoire qui est habité dans son entier. La
concentration de la population, de l'agriculture et du réseau routier entre Drummondville,
Sherbrooke, Magog et Coaticook fait en sorte de créer un axe de fragmentation entre les
grands blocs forestiers de l'ouest et de l'est du bassin versant.
L'évaluation des scénarios de réseaux écologique a été réalisée à une échelle locale
compatible avec l'échelle de prise de décision pour la gestion du territoire. Pour ce faire, trois
sous-bassins versants, d'une superficie de 323 à 363 km^, ont été sélectionnés afin de
représenter différents types d'occupation du sol rencontrés dans la zone d'étude. Les sous-
bassins retenus sont ceux des rivières Coaticook (principalement agricole). Aux Saumons
(mosaïque forestière/agricole) et Eaton Nord (principalement forestier).
wht V.
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Source des données : - Couverture du sol, circa 2000 (Ressources Naturelles Canada)
- Limites des bassins versants : sud du fleuve (Centre d'expertise hydrique du Québec), 1:20 000
- Base de données géographiques et administratives (Ministère des Ressources naturelles et de la Faune), 1:1 000 000
Figure 5 - Zone d'étude : bassin versant de la rivière Saint-François
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3.2 Approches de conception
Les approches de conception retenues sont réparties selon les trois stratégies de modélisation
présentées à la section 2.4, soient les stratégies monospécifiques, multispécifiques et paysage.
Deux approches ont été choisies pour chaque catégorie afin d'obtenir une variété de scénarios
de réseaux écologique représentatifs de la diversité des approches de conception possibles
pour le territoire à l'étude. Les approches retenues sont présentées au tableau 1. Il est à noter
que ces approches se concentrent principalement sur les réseaux écologiques terrestres ; le
réseau hydrologique n'est pas spécifiquement abordé dans le cadre de ce travail.
4. Conception des réseaux écologiques
4.1 Espèces et milieux cibles
Le tableau 1 présente les paramètres qui utilisés pour caractériser les espèces et les milieux
cibles des différentes approches de conception. Pour les approches des stratégies
monospécifiques et multispécifiques, la conception des réseaux écologiques est basée sur des
espèces cibles. Ces espèces ont été retenues en raison de la disponibilité d'indices de qualité
de l'habitat (IQH) produits par le ministère des Ressources naturelles et de la Faune (MRNF).
Pour la stratégie paysage, chacune des deux approches (continuums écologique et biodiversité)
est un cas particulier. Les paramètres pour ces deux approches sont donc présentés
séparément.
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Tableau 1 - Approches de conception des réseaux écologiques
Approche de
conception
Objectif Espèces ou milieux cibles
Stratégies monospécifïques
Espèce indicatrice
Établir un réseau pour une
espèce sensible à la fragmentation
de son habitat
Grand pic (Dryocopus pileatus)
Espèce parapluie
Établir un réseau pour une espèce
aux besoins en habitat variés qui
englobent ceux d'autres espèces
Ours noir (Ursus americanus)
1 Stratégies multispécifiques
Multi-échelles
Combiner les réseaux écologiques
d'espèces avec différentes tailles de







Combiner les réseaux d'espèces
représentatives de différents
continuums écologiques
Forêt mature : Sittelle à poitrine rousse (Sitta
canadensis)
Forêt jeune : Gélinotte huppée (Bonasa
umbellus)
Forêt en régénération et milieux semi-ouverts :
Bécasse d'Amérique (Scolopax minor)
Milieu riverain : Castor
1 Stratégies paysage
î  V -
Continuums
écologiques





Forêt en régénération et milieux semi-ouverts
Milieu riverain
Biodiversité
Établir un réseau englobant les
habitats qui favorisent la
conservation de la diversité des
écosystèmes et des espèces
Habitats de grande valeur pour la biodiversité
des écosystèmes et des espèces
4.1.1 Caractéristiques des espèces et des milieux cibles
Le tableau 2 présente les caractéristiques des espèces cibles sur lesquelles sont basées les
stratégies monospécifiques et multispécifiques.
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Bécasse d'Amérique 0.4" 20.0" 7.8 * "CEAEQ, 2002
Castor 0.2'' 10.0 3.1 ** ''Aleksiuk, 1968





" Small et Rusch, 1989
Grand pic 2.7'' Q g *** 19.6 * ^ Savignae et al, 2000
Ours noir 20.0 « 0.2'' 31.3 ** ® Samson, 1996
'' Lamontagne et al, 2006
Sittelle à poitrine rousse 0.1 ' 20.0 **■* 3.8 ♦ ' Sabo et a/., 1980
*  Pour ces oiseaux, les distances médianes de dispersion natale n'ont pu être trouvées dans la littérature. Ces
distances ont donc été estimées en utilisant la relation avec la taille du domaine vital établie par Bowman
(2003).
** Pour ces mammifères, les distances médianes de dispersion natale n'ont pu être trouvées dans la littérature.
Ces distances ont donc été estimées en utilisant la relation avec la taille du domaine vital établie par Bowman
et al. (2002).
*** Les densités ont été estimées à partir de la taille des domaines vitaux quand aucune autre donnée n'était
disponible pour la zone d'étude. Comme les domaines vitaux de ces espèces correspondent au domaine vital
d'un couple (et non d'un individu), les densités ont été estimées de la façon suivante : (1 \ taille du domaine
vital) X 2
Pour l'approche par continuums de la stratégie paysage, les milieux cibles sont les forêts
matures, les forêts jeunes, les forêts en régénération et les milieux riverains. Les peuplements
forestiers appartenant à chaque continuum ont été identifiés selon la classe d'âge et la hauteur
du peuplement en relation avec le type de végétation (MRNF, 2009). Selon la classification
utilisée, les forêts matures correspondent aux peuplements de plus de 7 m de hauteur dont la
productivité est en décroissance et les forêts jeunes aux peuplements de plus de 7 m de hauteur
dont la productivité est en croissance. Les forêts en régénération correspondent aux milieux
affectés par une perturbation naturelle ou anthropique où la régénération est d'une hauteur
inférieure à 7 m. Pour le milieu riverain, les milieux naturels (incluant la forêt, les aulnaies et
les milieux dénudés secs et humides) situés à 100 mètres ou moins d'un lac ou d'un cours
d'eau permanent ont été retenus.
18
Pour l'approche biodiversité, les milieux cibles comprennent tous les milieux naturels. Les
milieux naturels ont été identifiés à partir des données du Système d'information écoforestière
(SIEF) en excluant les champs agricoles, les routes et les milieux urbains. Les milieux naturels
incluent donc tous les types de forêt, les aulnaies et les milieux dénudés (secs ou humides).
4.1.2 Indices de qualité de l'habitat (IQH)
Pour chaque espèce cible des stratégies monospécifiques et multispécifiques, un indice de
qualité de l'habitat {IQH) a été calculé à partir des données du SIEF pour l'ensemble du bassin
versant de la rivière St-François. Ces IQH ont été développés par le MRNF et permettent
d'évaluer, selon les caractéristiques de chaque peuplement forestier, la valeur potentielle de
l'habitat pour une espèce donnée (Demers, 2000). Les principaux éléments pris en comte pour
le calcul des IQH des espèces cibles sont présentés au tableau 3 et une description plus
détaillée est présentée à l'annexe 1.
Tableau 3 - Paramètres pris en compte dans le calcul de VIQH des espèces cibles
Espèce Paramètres pris en compte dans le calcul de VIQtt Référence
Bécasse d'Amérique
• Qualité des peuplements pour la croule





• Valeur pour l'alimentation hivernale




• Qualité des peuplements pour le tambourinage, la
nidification et l'alimentation hivernale
• Qualité des peuplements pour l'élevage des couvées
• Qualité du couvert de protection hivernal
Blanehette (1995)
Grand pic
• Composition en essences d'arbres des peuplements




• Qualité de l'habitat pour la nourriture
• Quantité de couvert de refuge
FMBSL et UQAR
(2003)
Sittelie à poitrine rousse
• Type de couvert et composition en essences
d'arbres des peuplements




Le résultat du calcul des IQH est une valeur entre 0 et 1 pour chaque peuplement forestier, un
score de 0 correspondant à une qualité d'habitat nulle et un score de 1 correspondant à une
qualité d'habitat élevée.
4.1.3 Score des parcelles par continuum écologique (SP)
Pour l'approche par continuums de la stratégie paysage, les peuplements forestiers contigus
appartenant au même continuum ont été fusionnés pour former des parcelles. Un score de
parcelle {SP,), représentatif de sa qualité, a ensuite été calculé pour chacune des parcelles
d'après l'équation 1 :
SHP,+CONN ,+NAT,
SP = ^ ^ ^ ( 1 )
où SHPi est un indice de forme, CONNj est un indice de connectivité et NAT, est un indice de
naturalité. Ces trois indices ont été calculés pour l'ensemble des parcelles du bassin versant de
la rivière Saint-François appartenant à chacun des quatre continuums.
Premièrement, l'indice de forme (SHP) a été calculé en multipliant la superfieie de la parcelle
par l'indice LSP' (Herzog and Lausch, 2001). Le LSf' est un rapport entre la superficie et le
périmètre de la parcelle qui permet de comparer la forme de la parcelle à celle d'un cercle, qui
est la forme optimale d'une parcelle puisqu'elle minimise l'effet de bordure et maximise
l'habitat d'intérieur {core area). Le résultat du LSP' se situe entre 0 et 1, une valeur de 1
correspondant à la forme d'un cercle. Plus la parcelle possède un grand périmètre par rapport à
sa superficie, plus la valeur du LSP' diminue. Le résultat du LSP' est multiplié par la superficie
de la parcelle pour obtenir un indice qui prend en compte à la fois la forme de la parcelle et sa
superficie, une parcelle de grande superficie offrant une plus grande quantité d'habitat.
L'indice SHPi est calculé selon l'équation suivante :
/  I \
2 Jtt * A,
SHP,=A,* • (2)
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où Ai est la superficie de la parcelle et P, est le périmètre de la parcelle (la partie entre
parenthèses correspond au LSf').
Deuxièmement, le calcul de l'indice de connectivité des parcelles (CONNi) est basé sur
l'indice de proximité (FRAGSTATS, 2002). La valeur de CONNi pour une parcelle i est




où dij est la distance en ligne droite la plus courte entre les parcelles i et j en mètres, Aj est
l'aire de la parcelle j en m^ et n est le nombre de parcelles dans l'aire d'étude. Les distances
ont été calculées en ligne droite à partir de la bordure des parcelles. Les valeurs subissent une
transformation logarithmique pour ramener la distribution des valeurs à une distribution
normale. Il est à noter que la connectivité a été évaluée en considérant les parcelles de chaque
continuum séparément.
Troisièmement, le niveau de naturalité des parcelles {NAT) a été calculé en utilisant la distance
moyenne aux routes à l'intérieur de chaque parcelle. Les routes ont été retenues comme
élément d'évaluation de la naturalité car elles constituent des voies d'accès et que les activités
anthropiques se concentrent le long de celles-ci. Les routes considérées ont été extraites de la
base de données topographique du Québec (BDTQ) et comprennent tous les types de routes
excluant les chemins carrossables non pavés, les chemins non carrossables et les voies de
communication abandonnées. Pour calculer les valeurs de NAT, une matrice d'une résolution
de 10 m a été créée et chaque pixel a reçu une valeur correspondant à la distance à la route la
plus proche. La valeur de NAT pour une parcelle donnée correspond à la valeur moyenne des
pixels à l'intérieur de cette parcelle.
Avant d'être utilisées pour le calcul de SP (équation Erreur ! Source du renvoi
introuvable.), les valeurs brutes des indices {SHP, CONN et NAT) ont été normalisées pour





où N est la valeur normalisée de l'indice entre 0 et 1, / est la valeur de l'indice pour une
parcelle donnée, est la valeur minimale de l'indice pour l'ensemble des parcelles et Imax est
la valeur maximale de l'indice. Chaque indice ayant été normalisé entre 0 et 1, le résultat du
SP est donc également distribué entre 0 et 1 (équation 1), une valeur plus élevée indiquant une
parcelle de meilleure qualité.
4.1.4 Score de biodiversité (SB)
Pour l'approche biodiversité, un score de biodiversité {SB,) a été calculé pour chaque polygone
représentant un milieu naturel d'après l'équation 5, qui se base sur les travaux de Sacca et al.
(2010).
^ „ SHN, + RAR, + HYD^ + NAT,
SB, = ! ! i ( 5 )
où SHNi est un indice de la diversité des écosystèmes, RAR, est un indice de la rareté des
écosystèmes, HYDj est la densité hydrographique et NATi est un indice de naturalité.
L'indice de diversité des écosystèmes est basé sur l'indice de Shannon (Shannon et Weaver,
1949). Pour cet indice, le type écologique des peuplements écoforestiers (en incluant
également les aulnaies, les milieux dénudés humides et les milieux dénudés secs comme types
écologiques) est utilisé. Pour chaque polygone de milieu naturel, l'indice SHN est calculé en
considérant l'ensemble formé par le polygone lui-même et les polygones adjacents. L'indice
SHNj d'un polygone de milieu naturel i est calculé selon l'équation suivante :
(6)
OÙ pj est la proportion (en superficie) d'un type écologique j dans l'ensemble formé du
polygone de milieu naturel et ses voisin et N est le nombre de types écologiques dans la zone
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d'étude. Le calcul de SHN donne un résultat situé entre 0 et ln(7V) où 0 indique une diversité
nulle et ln{N) indique une diversité optimale (c'est-à-dire que tous les types écologiques
seraient représentés de façon égale).
L'indice de rareté permet d'identifier les polygones de milieu naturel représentant des
écosystèmes plus rares et donc d'intérêt pour le maintien de la biodiversité. Chaque polygone
se voit attribuer un indice de rareté (RAR) basée sur la superficie du type écologique qu'il
représente par rapport à son importance dans la zone d'étude. L'indice /î/t/?, pour un polygone
de milieu naturel i est calculé d'après l'équation suivante :
(7)
■^TE
OÙ Ai est la superficie du polygone de milieu naturel etAfE est la superficie totale dans la zone
d'étude du type écologique auquel le milieu naturel appartient. Ainsi, un petit milieu naturel
d'un type écologique commun obtient une valeur de RAR très faible et un grand milieu naturel
d'un type écologique rare obtient une valeur élevée.
Les interfaces entre le milieu terrestre et le milieu aquatique sont porteuses d'une biodiversité
importante (Naiman et al., 1993). L'indice de densité hydrologique (HYD) permet donc
d'identifier les polygones de milieu naturel où ces interfaces sont présentes. L'indice HYDi
d'un polygone / est calculé selon l'équation suivante en considérant les cours d'eau
permanents et les rives des lacs, étangs et rivières :
«ro.-j (8)
OÙ L est la longueur du réseau hydrographique à l'intérieur du polygone de milieu naturel en
mètres et^ est la superficie du polygone de milieu naturel en m^.
Finalement, le niveau de naturalité des polygones de milieu naturel (NAT) a été calculé en
utilisant la distance moyenne aux routes à l'intérieur de chaque parcelle de la même façon que
celle décrite à la section 4.1.3.
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Trois des indices composant le SB {SHN, HYD, NAT) ont été normalisés selon l'équation 4.
Pour l'indice RAR, l'équation suivante a été utilisée :
1 -1
max mm
ce qui permet de redistribuer les valeurs de façon à ce qu'un polygone de milieu naturel
comprenant des écosystèmes rares soit considéré comme plus important dans le calcul de SB.
Le résultat final du calcul de SB (équation 5) est donc un score entre 0 et 1, une valeur élevée
indiquant un potentiel plus grand pour la biodiversité.
4.2 Identification des zones nodales
Les premières composantes du réseau écologiques à être identifiées sont les zones nodales.
Les IQH, SP et SB présentés à la section 4.1 sont à la base du processus. La méthode
d'identification des zones nodales est présentée à la figure 6. Les peuplements forestiers (ou
parcelles dans le cas de l'approche par continuums de la stratégie paysage) sont d'abord
extraits par valeur seuil d'IQH, de SP ou de SB. Pour ce faire, les valeurs d'IQH, de SP ou de
SB ont été arrondies au 0,05 près pour donner un maximum de 20 valeurs seuils possible (de
0,05 à 1). Les peuplements forestiers (ou parcelles) ont ensuite été extraits par valeur seuil
(valeur = 1, > 0.95, > 0,90 et ainsi de suite) et les polygones contigus ont été fusionnés pour
chaque valeur seuil. La méthodologie pour l'identification des zones nodales a ensuite été
appliquée à chaque valeur seuil d'IQH, de SP ou de SB.
Pour les approches basées sur les espèces (stratégies monospécifiques et multispécifiques), les
zones nodales potentielles devaient d'abord avoir une superficie égale ou supérieure au
domaine vital d'un individu ou d'un couple reproducteur de l'espèce focale (tableau 2)
considérée. Ensuite, les zones nodales potentielles devaient répondre à trois critères ; (1) la
superficie totale des zones nodales connectées entre elles devait atteindre la superficie
minimale pour supporter une population viable, (2) les zones nodales devaient être en nombre
suffisant pour permettre de connecter les parties est et ouest du sous-bassin de la rivière Saint-
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François, qui sont séparées par le principal axe de fragmentation de la zone d'étude (figure 5)
et (3) les zones nodales permettant d'atteindre les deux objectifs précédents devaient être
connectées entre elles, c'est-à-dire situées à une distance tenant compte de la capacité de
dispersion des individus (tableau 2). Les zones nodales potentielles avec la valeur seuil la plus
élevée permettant de répondre aux critères présentés ont été retenues comme zones nodales.
Peuplements
forestiers






Pour chaque valeur seuil
Fusion des peuplements
contigus en parcelles
Sélection des parcelles i
que la superficie minimale
d'une zone nodale
Évaluation de la connectivité ^
des parcelles (distance s que la
distance de dispersion) J
1. Superficie totale des zones
nodales 2 que la superficie
minimale
2. Connecte les milieux naturels
dans le gradient est-ouest du
bassin versant
3. Les zones nodales répondant
aux deux premiers critères




Sélection des zones nodales
potentielles avec la valeur seuil
la plus élevée répondant aux
trois critères
Zones nodales
Figure 6 - Schéma méthodologique pour la sélection des zones nodales
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La superficie minimale pour une population viable a été calculée pour une population
théoriquement viable de 250 individus (Franklin, 1980) en divisant 250 par la densité
d'individus sur le territoire, sauf pour l'ours ou une population de 125 a été utilisée comme
cible en raison de la taille importante du domaine vital de cette espèce. Les critères
d'identification permettent de s'assurer que les zones nodales sont assez grandes pour
supporter les besoins d'un individu ou d'un couple reproducteur et sont assez proches les unes
des autres pour former un réseau viable avec des parcelles d'habitat pouvant à la fois servir de
source d'individus ou être recolonisées à partir d'autres parcelles (South Coast Wildlands,
2008).
Dans le cas des approches de la stratégie paysage (continuums écologiques et biodiversité),
des espèces focales ont aussi été utilisées pour permettre d'établir des valeurs seuils de
superficie minimale des zones nodales, de distance maximale entre les zones nodales et de
superficie totale minimale des zones nodales. Pour l'approche des continuums écologiques, les
mêmes espèces associées à chaque continuum dans l'approche des continuums de la stratégie
multispécifique ont été utilisées (tableau 1). Pour l'approche biodiversité, l'ours noir a été
retenu étant donné qu'il s'agit de l'espèce ayant le plus grand domaine vital dans la zone
d'étude. Le maintien d'une quantité d'habitat suffisante pour cette espèce est donc le
minimum nécessaire au maintien de la biodiversité; de plus, les parcelles de milieu naturel de
grande taille sont théoriquement les plus riches en biodiversité.
4.3 Création des matrices de résistance aux déplacements
La création des matrices de résistance aux déplacements est la première étape de l'analyse de
perméabilité permettant de délimiter les corridors. Les sections suivantes décrivent les
méthodes utilisées dans les différentes approches pour établir un poids de résistance aux
déplacements pour chaque peuplement forestier. Les données vectorielles ont ensuite été
converties en données matricielles d'une résolution de 10 mètres pour obtenir les matrices de
résistance.
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4.3.1 Stratégies monospécifiques et multispécifiques
Les approches des stratégies monospécifiques et multispécifiques impliquent toutes un lien
avec au moins une espèce animale. Conséquemment, les matrices de résistance aux
déplacements ont été établies à partir des valeurs d'IQH correspondantes en supposant que la
résistance aux déplacements augmente avec la diminution de la qualité de l'habitat (Beier et
ai, 2008). Les valeurs d'IQH ont donc été redistribuées sur une échelle de 1 à 100, un poids
de résistance de 1 étant associé aux habitats de très grande qualité et un poids de 100 aux
habitats de qualité nulle. Les valeurs de poids de résistance aux déplacements pour chaque
peuplement forestier sont obtenues avec l'équation 10;
R, =]00-99* IQH (10)
où R/qh est le poids de résistance aux déplacements et IQH est la valeur de l'indice de qualité
de l'habitat.
Dans le cas du castor, les pixels de la matrice de résistance aux déplacements où on retrouve
un cours d'eau ont obtenu une valeur de 1 indépendamment de VIQH de la parcelle forestière
à laquelle ils appartiennent.
4.3.2 Approche par continuums de la stratégie paysage
Dans le cas de l'approche par continuums de la stratégie paysage, les valeurs de résistance aux
déplacements ont été établies pour chaque continuum selon la ressemblance des peuplements
forestiers au continuum considéré. Les peuplements forestiers appartenant au continuum
considéré ont reçu un score de 1 et un score de plus en plus élevé a été attribué aux autres
peuplements forestiers selon leur degré de différence avec le continuum. Le tableau 4, le
tableau 5 et le tableau 6 présentent les poids de résistance pour le continuum des forêts
matures, des forêts jeunes et des forêts en régénération, respectivement.
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Tableau 4 - Poids de résistance aux déplacements pour le continuum des forêts matures
Groupement synthèse
d'essences forestières '
















Sapinière 60 i 30 15 1 1 1  1 1 -
Feuillus intolérants 60 f 30 15 1 1 1  1 1 -
Mélangé à feuillus
intolérants 60 ^ 30 15 1 1 1  1 1 -
Pessière 60 40 30 20 1 1  1 1 -
Pinède grise 60 40 30 20 1 1  1 1 -
Autres résineux 60 45 37 30 15 1  1 1 -
Feuillus tolérants 60 45 37 30 15 1  1 1 -
Erablière 60 45 37 30 15 1  1 1 -
Mélangé à feuillus
tolérant
60 45 37 30 15 1  1 I
-




Non forestier - - - - - -
-
100
Les groupements synthèse d'essenees forestières sont définis dans MRNF, 2009.
Les classes d'âge des peuplements utilisées sont définies dans MRNF, 2008.
Jeune peuplement inéquien (origine < 80 ans)
Vieux peuplement inéquien (origine > 80 ans)
Tableau 5 - Poids de résistance aux déplacements pour le continuum des forêts jeunes
Groupement synthèse
d'essences forestières '
















Sapinière 1 1 1  35 49 64 i 85 -
Feuillus intolérants 1 1 1  35 49 64 71 1 85 -
Mélangé à feuillus
intolérants
1 1 1  35 49 64 71 1 85
-
Pessière 1 1 1  1 35 55 65 85 1 -
Pinède grise 1 1 1  1 35,.„55 65 . 85 1 -
Autres résineux 1 1 1  1 1 35 52 85 1 -
Feuillus tolérants 1 1 1  1 1 35 52 85 -
Erablière 1 1 1  1 1 i 35 52 85 -
Mélangé à feuillus
tolérant
1 1 1  1 1 1 35 52 85
-
Régénération (2 à 7 m)












Tableau 6 - Poids de résistance aux déplacements pour le continuum des forêts en régénération
Groupement synthèse
d'essences forestières '















Sapinière 15 45 60 75 79 84 86 90 -
Feuillus intolérants 15 45 60 75 79 84 86 -
Mélangé à feuillus
intolérants
15 45 60 75 79 84 86 90
-
Pessière 15 38 49 60 I 75 81 84 90 -
Pinède grise 15 38 49 60 75 81 84 90 -
Autres résineux 15 30 38 45 60 1  75 80 90 -
Feuillus tolérants 15 30 38 45 60 ■^80 90 -
Erablière 15 30 38 45 60 p'75- 80 90 -
Mélangé à feuillus
tolérant
15 30 38 45 60 :1  75 80 90 -
Régénération (2 à 7 m) - - - - - - - - 1
Régénération (< 2 m) - - - - - - - - 1
Aulnaies - - - - - - - - 15
Dénudé - - - - - - - -
Non forestier . . . . . . . . 100
' Les groupements synthèse d'essences forestières sont définis dans MRNF, 2009.
^ Les classes d'âge des peuplements utilisées sont définies dans MRNF, 2008.
' Jeune peuplement inéquien (origine < 80 ans)
'* Vieux peuplement inéquien (origine > 80 ans)
Pour le continuum du milieu riverain, tout milieu naturel situé à 100 mètres et moins d'un
cours d'eau a reçu un poids de 1. Les autres milieux naturels ont reçu un poids de 50.
4.3.3 Approche biodiversité de la stratégie paysage
Pour l'approche biodiversité, les poids de résistance aux déplacements ont été établis de façon
semblable à celle utilisées pour les approches des stratégies monospécifiques et
multispécifiques. Les SB ont donc également été redistribués sur une échelle de 1 à 100, un
poids de résistance de 1 étant associé aux milieux de très grand potentiel pour la biodiversité et
un poids de 100 correspondant aux milieux de faible potentiel. Les valeurs de poids de
résistance aux déplacements (Rsb) pour chaque peuplement forestier dépendent uniquement du
score de biodiversité (SB) :
=100-99*55. (11)
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4.3.4 Ajout des contraintes majeures aux déplacements
Il a été démontré que plusieurs espèces animales (arthropodes, petits mammifères, oiseaux)
évitent les routes et que leurs impacts négatifs ont des effets jusqu'à plusieurs dizaines ou
même centaines de mètres de distance (Forman et Alexander, 1998 ; Spellerberg, 1998). En
plus du taux de mortalité accru qu'elles peuvent engendrer, plusieurs effets indirects peuvent
causer l'évitement des routes. Le bruit aurait notamment un effet répulsif sur les oiseaux
jusqu'à une distance de plusieurs dizaines voire centaines de mètres des routes, selon la vitesse
des voitures et le débit routier (Reijnen el al, 1995). Les zones habitées sont également une
source de fragmentation.
Afin de limiter la présence de ce type de milieu dans les réseaux écologiques, une couche de
contraintes majeures aux déplacements a été ajoutée à chaque matrice de résistance aux
déplacements pour l'ensemble des approches. Le tableau 7 montre les poids de résistance
associés à chaque classe de routes majeures ainsi qu'aux bâtiments. Une zone tampon (buffer)
a également été déterminée autour de ces éléments linéaires ou ponctuels afin de rendre la
transformation en format matriciel plus représentative de la réalité. L'attribution des poids est
basée sur le type de route et non sur le débit routier, puisque ces données n'étaient pas
disponibles.
Tableau 7 - Poids de résistance aux déplacements associés au réseau routier
Catégorie Élément de la BDTQ Zone tampon(m)
Poids de résistance aux
déplacements
Autoroutes Autoroute 30 135
Route nationale
Routes principales Route régionale
Route collectrice
15 125
Routes locales Route locale 10 115
Rues
Rues








Une matrice de résistance des contraintes majeures aux déplacements a été créée à partir des
données vectorielles et superposée aux matrices de résistance aux déplacements des sections
4.3.1, 4.3.2 et 4.3.3 en retenant le poids le plus élevé pour chaque pixel. L'effet additif des
barrières aux déplacements n'a pas été modélisé faute de documentation à ce sujet.
4.4 Délimitation des corridors
Les corridors entre chaque paire de zones nodales ont été déterminés à partir des matrices de
résistance en utilisant la méthode du corridor de moindre coût. Contrairement à la méthode du
chemin de moindre coût, qui ne fournit qu'un chemin d'un pixel de large entre deux zones
d'intérêt, la méthode du corridor de moindre coût permet d'obtenir une matrice qui indique en
tout point le coût associé au chemin de moindre coût passant par ce point. Ensuite, en
choisissant une valeur seuil de coût de déplacement, il est possible d'extraire le corridor de
moindre coût entre les deux zones d'intérêt.
Afin de déterminer les corridors de moindre coût, les fonctions Cost Distance et Corridor de
l'extension Spatial Analyst d'ArcGIS ont été utilisés. La méthode du corridor de moindre coût
permet d'obtenir le coût cumulatif de déplacement pour chaque pixel entre deux sources. Une
valeur seuil peut ensuite être utilisée pour sélectionner les pixels ayant les coûts cumulatifs les
plus faibles, ce qui permet d'obtenir le corridor de moindre coût entre les deux sources (ESRI,
2007). La figure 7 présente la méthode du corridor de moindre coût de façon plus détaillée.
Une matrice de coût cumulatif est d'abord calculée pour chaque zone nodale souree à l'aide de
la fonction « Cost Distance ». Cette matrice donne, pour chaque pixel, le coût de déplacement
minimal entre la zone nodale et ce pixel, qui est déterminé en fonction de la distance
parcourue et la résistance au déplacement dans le paysage. Dans le cadre de ce projet, les
matrices de coût cumulatif ont été calculées à partir des matrices de résistance aux
déplacements présentées à la section 4.3. L'outil « Corridor » permet ensuite d'obtenir le
corridor entre deux zones nodales en additionnant les matrices de coût cumulatif de chaque
zone nodale afin d'obtenir la matrice de coût de déplacement cumulatif entre les deux zones
nodales. Cette matrice indique, pour chaque pixel, le coût de déplacement correspondant au
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chemin de moindre coût entre les deux zones nodales passant par ce pixel. Le corridor peut
ensuite être identifié en retenant les pixels ayant un coût cumulatif de déplacement entre les








Matrice de coût de déplacement
cumulatif (source 1)
Matnce de coût de déplacement
cumulatif (source 2)
(a)
Une matrice de coût de déplacement cumulatif est établie pour chaque zone nodale (source) à partir
d'une matrice de résistance aux déplacements. La valeur de chaque pixel correspond au coût de






Pixel pour lequel la somme
des coûts de déplacement




Les matrices de coût de déplacement cumulatif
des deux sources sont additionnées. La valeur de
chaque pixel correspond au coût de déplacement
associé au chemin de moindre coût entre les deux
sources passant par ce pixel.
(c)
La sélection des pixels ayant un coût cumulatif de
déplacement inférieur à une valeur seuil choisie
permet d'identifier le corridor de moindre coût
entre les deux sources (zone mauve).
(Source : ESRI, 2007)
Figure 7 - Description de la méthode du corridor de moindre coût
L'identification du corridor de moindre coût à partir de la matrice de coût de déplacement
cumulatif entre les deux zones introduit une certaine subjectivité, puisqu'il faut déterminer une
valeur seuil de coût de déplacement. Dans le cadre de ce travail, le critère utilisé pour choisir
la valeur seuil de coût de déplacement est la largeur des corridors obtenus (Beier et al., 2008).
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Selon leur longueur, les corridors délimités devaient atteindre une largeur minimale. En effet,
plus un corridor entre deux zones nodales est long, plus il doit y avoir d'habitat disponible à
l'intérieur du corridor pour permettre aux individus de trouver abri et nourriture au cours de
leur déplacement (Harrisson, 1992). Les largeurs minimales et maximales absolues des
corridors ont d'abord été établies en fonction de la taille du domaine vital de l'espèce
concernée (tableau 2). La largeur maximale a été évaluée comme la racine carrée de la moitié
de la superficie du domaine vital (Harrisson, 1992) et la largeur minimale comme la racine
carrée du vingtième de la superficie du domaine vital. La largeur que devait atteindre chaque
corridor a ensuite été calculée en fonction de sa longueur selon une relation linéaire, une
longueur correspondant à un déplacement journalier de l'espèce concernée (rayon du domaine
vital) nécessitant la largeur minimale et une distance correspondant à la capacité de dispersion
(distance médiane de dispersion natale) nécessitant la largeur maximale. Cette relation entre la

























Figure 8 - Relation entre la largeur et la longueur des corridors
La méthodologie utilisée pour la sélection des corridors est résumée à la figure 9. La matrice
des coûts de déplacement cumulés entre chaque paire de zone nodale a été calculée selon la
méthode du corridor de moindre coût. Cette matrice a ensuite été découpée par tranche de 0 à
20 % de la superficie (avec un pas de 0,5 % entre 0 et 5 et un pas de 1 % entre 5 et 20 %),
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chaque tranche formant un corridor potentiel. La tranche de corridor avec la superficie la plus
faible permettant d'obtenir la largeur minimale du corridor sur au moins 80 % de sa longueur a
été retenue comme corridor entre les zones nodales. Un critère de 80 % a été utilisé car des
zones de résistance aux déplacements élevée peuvent créer un effet de goulot d'étranglement,
c'est-à-dire que même si on augmente le poids cumulatif seuil, la largeur du corridor
n'augmentera pas de façon notable. L'atteinte de la largeur minimale n'a donc pas été exigée
sur toute la longueur du corridor afin d'éviter d'obtenir des corridors beaucoup trop larges sur
la majeure partie de leur longueur pour atteindre la largeur minimale dans les zones de goulots
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Figure 9 - Schéma méthodologique pour la délimitation des corridors
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4.5 Finalisation des réseaux écologiques
Une fois les zones nodales et les corridors identifiés, les réseaux écologiques sont finalisés
pour éliminer les aberrations et rendre le résultat plus facile à représenter sur une carte.
Premièrement, les trous de petite superficie à l'intérieur des zones nodales (moins de 1 km ) et
■y
des corridors (moins de 0,5 km ) ont été comblés. Deuxièmement, certains corridors résultant
de l'analyse de moindre coût présentaient des excroissances menant à un cul-de-sac par
rapport au corridor principal. Pour corriger cette situation, une zone tampon égale à la largeur
maximale des corridors (selon la longueur du corridor et la relation illustrée à la figure 8) de
part et d'autre du chemin de moindre coût a été utilisée pour filtrer les excroissances. Les
culs-de-sac restants ont ensuite été éliminés manuellement.
Les réseaux des approches de la stratégie multispécifique ont nécessité une étape
supplémentaire pour combiner les réseaux des espèces individuelles. Pour obtenir les réseaux
de ces approches, les zones nodales ont d'abord été combinées en fusionnant les zones nodales
qui se superposaient ou partageaient une limite. La même opération a été réalisée pour les
corridors. Pour finaliser les réseaux, les corridors et les zones nodales ont été superposés en
donnant priorité aux zones nodales : ainsi, les portions de corridors auxquelles se superposait
une zone nodale ont été considérées comme zones nodales.
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5. Analyse comparative des scénarios de réseaux écologiques
L'article scientifique présentant les résultats de l'analyse comparative des scénarios de réseaux
écologiques a été soumis au journal Landscape Ecology le 30 janvier 2012. La version
présentée ci-dessous a subi des corrections.
An évaluation framework based on sustainability-related indicators for the
comparison of six conceptual approaches for ecological networks
A. Bernier • J. Théau • R.A. Foumier
Centre for research and applications in remote sensing (CARTEL)
Department of Applied Geomatics
2500, boulevard de l'Université
Sherbrooke (Québec) CANADA
J1K2R1
Abstract: Ecological networks (EN) are designed to maintain biodiversity and ecological
processes by protecting habitats and their linkages. By considering the functional rôle of the
landscape, EN can support the intégration of ecological sustainability with human activities.
Although ail EN share the same général objectives, there are many différent approaches for
determining the spatial configuration of their components. The choice of an approach for the
design of an EN has a major impact on the spatial configuration, ecological value, and ease of
implementation of the resulting network. We applied différent approaches to construct EN for
the Saint-François River watershed (8700 km^) in southern Québec, Canada. The approaches
were based on single-species, multi-species, and landscape modeling stratégies. AU of the
resulting EN were evaluated using ecological, économie, and social spatial indicators relevant
to sustainable landscape management. This allowed us to quantitatively assess the impact of
each approach and to establish their relative performance within a common framework. Our
results showed that conceptual approach for EN has a direct influence on their spatial
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configuration and performances. Results are discussed in relation with objectives sought by
the implementation of the EN, spatial scale, and land use. Our évaluation Framework could be
a useful tool for mitigating uncertainties associated with EN by facilitating the intégration of
stakeholders' priorities and landscape management objectives.
Keywords: Ecological networks. Habitat networks. Corridors, Core areas. Conservation
planning, GIS, Sustainable management. Spatial indicatorslntroduction
5.1 Introduction
Habitat loss and fragmentation are the main causes of decreasing biodiversity (Baillie et al
2004). The concept of ecological networks (EN) emerged from a desire to protect biodiversity
by not only conserving isolated natural areas but by also protecting ecological processes that
operate at the landscape scale and maintaining habitat connectivity. The concept of EN
developed from a synthesis of ideas from the theory of island biogeography (MacArthur and
Wilson 1967) and metapopulation theory (Levins 1969) that were integrated within the
landscape ecology discipline. The underlying principle is that habitat fragmentation threatens
species survival by decreasing the available habitat and by limiting movement (i.e. by
dispersai and migration) and genetic exchange (Bennett and Mulongoy 2006).
The term EN refers to a set of ecosystems that are linked by a flow of organisms in a spatially
coherent system and that are also in interaction with the landscape matrix (Opdam et al 2006).
EN aim for two principal objectives: (1) to preserve the functionality of ecosystems for species
and/or habitat conservation, and (2) to protect biodiversity from the impact of human activities
(Bennett and Wit 2001). How models of EN are developed varies according to the natural and
cultural characteristics of a given territory in addition to the existing policies for land use
management (Jongman et al 2004). In the most widespread model, an EN comprises two
principal éléments, core areas and corridors, to which are added buffer zones (Bennett and
Mulongoy 2006).
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The implementation of EN can help to ensure the ecological sustainability of a landscape
because they provide a mean to integrate biodiversity conservation in landscape planning
(Opdam et al 2006). There is increasing interest and investment in the implementation of EN
despite theoretical weaknesses in the EN concept itself (Simberloff et al 1992; Boitani et al
2007). For example, there is little évidence demonstrating the positive impact of corridors on
connected populations and, in fact, they could have a négative impact on biodiversity in some
cases (Krewenka et al 2011; Sullivan et al 2011; Weldon and Haddad 2005; Simberloff et al
1992). In addition, the assumption that the structural connectivity provided by corridors
supports functional connectivity is not always true (Taylor et al 2006). Focal species are used
in the design of EN assuming that biodiversity as a whole will benefit, but this is also based on
several assumptions, particularly the ability of one species to be représentative of other species
and certain habitats (Lindenmayer et al 2002). On the other hand, in ail exercises of régional
conservation planning, the models and data on which they are based are important sources of
uncertainty (Burgman et al 2005). Finally, EN are almost impossible to evaluate because of
the complexity in proving that a given EN has a positive impact on biodiversity (Boitani et al
2007). Although it seems appropriate to apply the precautionary principle to conservation,
many aspects concerning the effectiveness of EN must be further explored.
In this paper, we examined a major source of uncertainty in EN — the choice of the modeling
strategy and conceptual approach. Indeed, there are many modeling stratégies for identifying
the components of EN with the common aim of preserving biodiversity. The choice of a
modeling strategy and conceptual approach is the first step in the design of EN and thus it will
guide the subséquent methodological choices, such as the target species used, the methods for
evaluating habitat quality, the size of core areas, the length of corridors and their width, the
use of landscape indicators, etc. These choices will in tum influence many aspects of the
resulting EN.
The conceptual approaches can be categorized into three principal modeling stratégies
according to the importance given to functional and structural considérations: single-species,
multi-species, and landscape based (Etlicher et al 2008). Single-species stratégies for
identifying the components of EN are based on the ecological requirements of a single focal
species (Meegan and Maehr 2002; Bruinderink et al 2003; Hoctor 2003) and are, as a
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conséquence, more focused on functional considérations. The concept of a focal species
désignâtes one species whose needs, in regards to its habitat, encompass those of several other
species thus allowing the protection of key habitats for the conservation of ecological
processes (Dale and Beyeler 2001). Focal species are often species with large home ranges
and for which there is a particular économie or social interest for conservation. Multi-species
stratégies integrate the needs of several focal species and take into account a larger diversity of
habitats and ecological processes in the design of EN (Berthoud et al 2004; Beier et al 2006;
Huber et al 2010); thus, the functional and structural considérations have a variable rôle.
Stratégies based on landscape focus on structural aspects, such as ecosystem and landscape
structure, instead of taking into account the needs of particular species as in the other two
stratégies (Hoctor et al 2000; Sepp and Kaasik 2002); éléments such as the géographie size of
natural environments, habitat diversity, the representativeness of landscapes, the amount of
human disturbance, or the presence of protected areas are used to identify EN.
The conceptual approach has a direct influence on the spatial configuration of the resulting
EN, and this affects its ecological value and the possibility of its implementation (Hawkins
and Selman 2002). One way to manage this uncertainty is to provide several scénarios that are
ecologically sustainable and to détermine which scénarios perform better to integrate the
environmental, économie, and social issues and, as a resuit, provide the best stratégies for
attaining régional sustainability (Opdam et al 2006). In order to evaluate the performance of
différent conceptual approaches, it is thus necessary to put in place a common and quantitative
analytical framework. Even if previous studies have shown that the choice of the modeling
strategy and conceptual approach has a strong influence on the resulting EN (Eloctor 2003).,
few of them have tried to evaluate alternative scénarios for EN, and previous évaluations have
generally only focused on the ecological sustainability of networks (Cook 2002). Furthermore,
other ecological, social, and économie aspects can influence the sustainability and the
possibility of implementing EN. In the field of régional planning, there are already examples
of évaluation frameworks that use aggregated indicators to support decision-making when
sustainable development issues are being addressed (Paracchini et al 2011). To our
knowledge, an évaluation framework specifically for EN has not been developed prior to this
study.
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The objective of this study was to carry eut a comparative analysis of différent approaches for
constructing EN using a quantitative évaluation tool. Our goal was to détermine if différent
conception approaches applied to the same territory could lead to différent EN results given a
common évaluation framework. To do so, we used différent models to develop several EN for
the same région, which were then evaluated quantitatively based on a common set of criteria
related to sustainable landscape development. This allowed us to better understand the impact
of the methodological choices in the study area.
5.2 Material and methods
5.2.1 Study area
The EN were designed for the Saint-François River watershed (8700 km^) in southem Québec,
Canada (Figure 10). Forests cover 66 % of the région and the largest forested areas are in the
eastern portion of the study area. Land ownership is mainly private and forest logging is
widespread. Agriculture is also an important activity and covers 23 % of the région. The most
intensively cultivated agricultural areas are in the northwest portion of the watershed and in
the Coaticook région. Besides these intensively cultivated areas, agricultural land forms a
mosaic with the forested environments, which is typical for this région. The hydrographical
network is an important element of the landscape with more than 100 lakes and several large
rivers of which the largest, the Saint-François River, is more than 216 km long. The
population of approximately 350 000 inhabitants (COGESAF 2006) is concentrated in the
main urban centers: Drummondville, Sherbrooke, Magog, Coaticook, and Windsor. The major
road network (i.e. highways and national roads) mainly passes through these cities, but several
roads crisscross the territory, which is mostly inhabited. The concentration of the population,
agriculture, and the road network between Drummondville, Sherbrooke, Magog, and
Coaticook results in a major line of fragmentation that separates the large tracts of forest in the
western and eastern portions of the watershed.
The évaluation of the EN scénarios was carried out at a local scale of 1: 20 000, which is
compatible with decision-making for land management. Three sub-watersheds, which covered
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areas of 323 to 363 km , were selected to represent différent types of land use found in the
study area. The sub-watersheds in our study were those for the Coaticook River (mainly
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Figure 10 - The Saint-François River watershed (8700 km^) study area located in southern Québec,
Canada. Three subwatersheds with différent land cover types were identified for the évaluation of the
ecological networks: Coaticook (mainly agricultural), Aux Saumons (patchwork of agricultural and
forested areas), and Eaton Nord (mainly forested).
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5.2.2 Conceptual approaches
The approaches used for the design of EN in the sub-watersheds were categorized into three
modeling stratégies: single-species, multi-species, and landscape (Table 8). The single-species
strategy was used for two approaches based on différent focal species, which were the pileated
woodpecker (Dryocopus pileatus) and the black bear {Ursus americanus). The pileated
woodpecker is a nonmigratory bird associated with mature and overmature forests dominated
by deciduous species (Lafleur and Blanchette 1993). The pileated woodpecker was used as an
indicator species for habitat fragmentation in the study area. It has a relatively large home
range and is sensitive to the disappearance of its habitat given its dependence on dead wood
for food and shelter (Lemaître and Villard 2005; Virkkala 2006). It has also been observed that
the presence of forest birds, such as the pileated woodpecker, is affected by the amount of
forest habitat that is available and the structure of the landscape (Villard et al 1999). The black
bear is a generalist species that uses a large variety of habitats during its annual life cycle
(Samson 1996). It has a very large home range and travels long distances (Table 9); thus, the
black bear can be considered an umbrella species (Noss et al 1996). Indeed, the protection of
an adéquate amount of habitat for the black bear should allow several other species that
require smaller habitats for their survival to also be protected.
The multi-species modeling strategy was used in two conceptual approaches by combining the
networks of several individual species. For the multi-scale approach, we considered three
species with home ranges of différent sizes: the black bear, the pileated woodpecker, and the
North American beaver {Castor canadensis) (Table 9). This approach aims to integrate large
natural habitats in the areas where they are available and smaller habitats in the more
fragmented areas. The second approach related to the multi-species strategy was the ecological
continuums approach inspired by the work of the National Ecological Network (Réseau
écologique national, REN) in Switzerland (Berthoud et al 2004). The term ecological
continuum refers to a set of habitats that supports an ecological group. Four large continuums
were identified in the study area: (I) mature forest, (2) young forest, (3) regenerating forest
and semi-open habitat, and (4) riparian habitat. A species associated with each continuum was
then chosen to design the EN: red-breasted nuthatch {Sitta canadensis) for the mature forest,
the ruffed grouse {Bonasa umbellus) for the young forest, the American woodcock (Scolopax
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mimr) for the regenerating forest and semi-open habitat, and the North American beaver
{Castor canadensis) for the riparian habitat.
Table 8 - Conceptual approaches used to design scénarios for ecological networks (EN) in the study area
using varions modeling stratégies (i.e. single and multi-species, and landscape based).
Conceptual
Approach
Objective Target species / Natural areas /
Ecological continuums
Single-species strategy
Indicatcr species Design an EN for a species sensitive to
habitat fragmentation
Pileated woodpecker (Dryocopuspileatus)
Umbrella species Design an EN for a generalist species
whose habitat requirements may
encompass those of several other species
Black bear (Ursus americanus)
Multi-species strategy
Multi-scale Combine the EN of species with différent
home range sizes and dispersai
capabilities
Blaek bear, pileated woodpecker, North




Combine the EN of species related to
différent ecological continuums
Red-breasted nuthatch {Sitta canadensis),
ruffed grouse {Bonasa umbellus), American






Combine the EN of habitats related to
différent ecological continuums
Mature forest, young forest, regenerating
forest and semi-open habitats, riparian
habitat
Biodiversity Design an EN for the habitats that
contribute the most to preserving
ecosystem and species diversity
Natural areas of importance for ecosystem
and species diversity
An ecological continuums approach was also employed for the landscape strategy. This
approach considered the same four continuums that were used in the continuums approach for
the multi-species strategy, but was based on forest stand characteristics to identify the habitats
related to différent continuums instead of the requirements of species associated with the
continuums. The forest stands belonging to each continuum were identified by âge class and
stand height in relation to the végétation type (MRNF 2009). Depending on the classification
method, mature forests were stands higher than 7 m where productivity was in décliné, and
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young forests were stands higher than 7 m where productivity was growing. Regenerating
forest were environments affected by natural or anthropogenic disruptions where the height of
the regenerated végétation was lower than 7 m. For the riparian habitat, we identified natural
environments 100 meters or less from a lake or permanent watercourse. Finally, the
biodiversity approach is another landscape modeling strategy. This approaeh aims to identify
the most appropriate network for preserving the diversity of ecosystems and species in
général. It uses criteria based on landscape eeological prineiples for identifying habitats most
likely to support rich biodiversity. The criteria used were ecosystem diversity, ecosystem
rarity, hydrological density and road density as a proxy for anthropogenic disturbance.










American woodcock 0.42" 20.00 " 7.78* " CEAEQ 2002
Black bear 20.00 '' 0.19" 31.30 " Samson 1996
" Lamontagne et al 2006
North American beaver 0.20'* 10.00 "* 3.13 ^ Aleksiuk 1968
Pileated woodpecker 2.68" 0.75 •" 19.60* " Savignac et al 2000
Red-breasted nuthatch 0.10 20.00 •** 3.80 * Sabo et al 1980
Ruffed grouse 1.00 « 2.30'' 8.00' ® Doyon 1995
Blanchette 1995
' Small and Rusch 1989
Dispersai distances for birds were estimated using the relation established by Bowman (2003)
between home range and médian natal dispersai distance
Dispersai distances for mammals were estimated using the relation established by Bowman et al
(2002) between home range and médian natal dispersai distance
Densities were estimated from the home range size when no data were available for the study area.
As home range sizes for these species are for couples, densities were estimated as (1 \ home range
size) X 2
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5.2.3 Design of ecological networks
5.2.3.1 Core areas
The first step in the design of EN is the identification of core areas. In this study, core areas
are natural habitats dedicated to conservation of biodiversity and protection of species and/or
ecosystems. Core areas are réservoirs from which species disperse to other potential habitats.
For the approaches based on focal species (i.e. single-species and muiti-species stratégies), the
core areas were selected using habitat suitability indices (HSI) calculated from photo-
interpreted forest stand data at a scale of 1:20 000 (FMBSL and UQAR 2003). The HSI
permit the évaluation, depending on the characteristics of each forest stand, of the potential
value of habitat for a given species by assigning a score of 0 to 1. For the approaches using the
landscape strategy, criteria other than the HSI were used. For the ecological continuums
approach, the forest stands belonging to each continuum were first identified from forest stand
data by considering the stage of development and, for the riparian habitat, the distance to
existing water bodies. A score of 0 to 1 was then attributed to each patch depending on the
area, the shape, the connectivity, and the distance to roads. For the biodiversity approach, the
forest stands were evaluated based on the criteria used by Sacca et al (2010) for the
identification of biodiversity réservoirs. A score of 0 to 1 was attributed to each forest stand
depending on the diversity of ecosystems that surrounded it, the rarity of the ecosystem that it
belonged to, the hydrological density, and the distance to roads.
For the approaches based on species (i.e. single-species and multi-species stratégies), the core
areas were identified by four criteria: (1) their area was greater than or equal to the home
range of an individual or a breeding pair of the focal species (Table 9), (2) they were at a
distance that took into account the dispersai ability of individuals (i.e. the value used was the
médian distance for natal dispersion, see Table 9), (3) the total area of connected core areas
was at least the minimum area to support a sustainable population, and (4) the core areas in the
network were of a sufficient number to allow the connection of the eastem and western
portions of the Saint-François River watershed, which are separated by the main line of
fragmentation in the study area (Figure 10). The minimum area for a sustainable population
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was calculated for a theoretically sustainable population of 250 individuals (Franklin 1980) by
dividing 250 by the density of individuals in the région (Table 9), except for the black bear
where a population of 125 was used as a target because of the large home range of this
species. These four criteria were used to assure that the core areas were large enough to meet
the needs of an individual or a breeding pair and close enough to each other to create a
sustainable network with the habitat patches, which can serve as both a source of individuals
and be recolonized by other patches (South Coast Wildiands 2008). For the approaches using
the landscape strategy (i.e. ecological continuums and biodiversity), the focal species were
aiso used to déterminé threshold values for the minimum area of the core areas, the maximum
distance between the core areas, and the minimum total area of the core areas. For the
ecological continuums approach, the same species associated with each continuum in the
continuums approach of the multi-species stratégies was used (Table 8). For the biodiversity
approach, the black bear was used given that it is the species with the largest home range in
the study area. Preserving a sufficient amount of habitat for this species is, therefore, the
minimum necessary to maintain biodiversity; in addition, large patches of natural areas are
theoretically richer in diversity.
The core areas were identified iteratively by grouping the forest stands by their score (i.e. HSI,
patch score, or biodiversity score) and by seleeting the highest possible value permitting us to
obtain a network of eore areas given the four criteria mentioned.
5.2.3.2 Résistance to movement matrices
Résistances to movement matrices were produced assuming that habitats of high quality were
more perméable to movement (Beier et al 2008). To do so, the HSl values and biodiversity
scores were reversed following a linear relation such that a high value represented a low value
for résistance to movement and vice versa. For the ecological continuums approach of the
landscape strategy, the résistances to movement values were determined for each continuum
depending on the resemblanee of the forest stands to a given continuum. Information on major
obstacles, such as major roads and urban areas, was aIso integrated.
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5.2.3.3 Corridors
The corridors between each pair of core areas were determined from the résistance matrices
using least-cost corridor analysis. As opposed to least-cost path analysis, which gives a one-
pixel path between two areas of interest, the least-cost corridor analysis provides a matrix that
indicates at ail point the cost associated with the least-cost path between the areas of interest
going through that point. Then, by choosing a threshold cost value, it is possible to extract the
least-cost corridor between the two areas of interest. The criterion used to choose the threshold
value was the width of the corridors that were obtained (Beier et al 2008). Depending on their
length, the corridors that were defined should reach a minimum width. In fact, the longer the
corridor between two core areas, the more necessary it is to have habitat available within the
corridor to permit individuals to find shelter and food during their movement (Harrisson
1992). The minimum and maximum widths of the corridors were initially determined as a
function of the size of the home range of a given species (Table 9). The maximum width was
calculated as the square root of half of the home range area (Harrisson 1992) and the minimum
width was calculated as the square root of a twentieth of the home range area. The width that
each corridor should attain was then calculated as a function of its length according to a linear
relation; a length smaller than the daily movement of a given species (i.e. radius of the home
range) requiring the minimum width and a length greater than the dispersai capacity (i.e.
médian distance of natal dispersion) requiring the maximum width.
5.2.4 Evaluation of ecological network scénarios
The EN scénarios were evaluated using a framework inspired by the work of Paracchini et al
(2011) who carried out a sustainable impact assessment of European policy options for
multifunctional land use Systems with competing demands from various stakeholders. The
thèmes we used for the évaluation were based on the three components of sustainable
development (environmental, économie, and social) and how they related to the
implementation of EN in the région. For each theme, a sériés of relevant spatial indicators
were identified. The choice of indicators was performed to the best of our knowledge based on
the context of the study area, the relevance to each component of sustainable development and
the availability of spatial data. The indicators chosen covered a variety of possible issues in
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territorial management and were possible to calculate for each subwatershed identified for the
évaluation process. We however recognize that the choice of the indicators would benefit from
the input of experts and local stakeholders and that they are not necessarily exportable to other
landscapes.
Table 10 - Description of the thèmes and related spatial indicators used for the évaluation of the ecological
network (EN) scénarios.
Theme Description Spatial indicators
Environmental issues
EN structure EN' structure, shape, and area




EN offers a certain level of
protection to landscape features,
which contribute to the quality of
aquatic and terrestrial ecosystems
Core areas effective area (km^)
Core areas connectivity (proximity index)
Corridors mean width (m)
Corridors mean length (km)
Length of barriers (km)
Network resilience (clustering coefficient)
Ecosystem diversity (Shannon index)
Number of vulnérable species occurrences
Erosion prone areas (km^)







The implementation of EN implies
costs related to land acquisition
and habitat restoration
The presence of an EN créâtes
restrictions that may conflict with
other landscape uses
Land value ($)
Private tenure area (km^)
Perturbed land use area (km^)
Forestry potential (score ffom 1 to 7)
Agricultural potential (score ffom 1 to 7)
Urban perimeter (km^)
Social issues
Préservation of By preserving natural areas, EN • Road corridors (km^)
landscape visual may contribute to visual landscape
• Landscape around places of interest for
quality préservation tourisrn, récréation, and holidays (km^)
Recreational Recreational activities may benefit • Off-road vehicle trails (km)
activities ffom the protection of natural areas • Habitat for game species (km^)
offered by EN
• Recreational areas (km^)
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From an ecological point of view, the EN structure is a fundamental aspect that influences its
functionality, effectiveness and permanence. Furthermore, it is essential that EN permit
multiple conservation objectives to be achieved or that they allow the protection of ecological
services as part of a strategy for régional eeological sustainability (Rouget et al 2006; Beier et
al 2008). The économie and social thèmes are more related to human land use (Dubocage and
Marbach 2003). On the one hand, the protection of natural areas could beneflt from the
presence of certain recreational activities that promote the protection of the landscape. On the
other hand, by attributing a certain level of protection to habitats, the presence of EN is not
compatible with certain économie activities, and the implementation of EN may incur
important costs (Simberloff et al 1992).
To evaluate the EN scénarios, the spatial indicators related to each theme were combined to
obtain six thematic indicators (77) calculated as:
^ = (12)
/=!
where Nj is the normalized value of an indicator /, /?, is the weight associated with this
indicator, and n is the total number of indicators related to a given theme. Each scénario was
evaluated separately for the three sub-watersheds in the study. The values of the spatial
indicators were normalized between 0 and 10 such that a high value indicated a high
compatibility with the implementation of an EN and a low value indicated a low compatibility.
The normalization of the indicators was calculated by using the maximum and minimum
potential values for each sub-watershed. In this study, the indicators ail had an equal p value
for the calculation of the TI, but this weight can be adjusted to better reflect the particular
interests or important issues of a given région.
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5.3 Results
5.3.1 Ecological network scénarios
We found large variations in the spatial configuration of EN depending on the conceptual
approach that we used (Figure 11). For the two approaches using the single-species strategy
(i.e. pileated woodpecker as the indicator species and the black bear as the umbrella species),
the choice of the focal species had a strong influence on the location of the core areas and
corridors (Figure lia and Figure 11b). Because the two species have very différent
requirements for their habitats, the core areas were almost mutually exclusive in the two
scénarios. However, for the Coaticook River basin, the corridors for the two species almost
completely overlapped each other. In fact, the forested areas in this sub-watershed were
mostly fragmented and only the area to the south had forest habitat that was less disturbed,
which is where the EN for the two species was located.
The approaches belonging to the multi-species strategy (Figure 1 le and Figure lld) resulted
in EN with larger spatial areas than those produced by the single-species strategy (Figure 12).
By integrating the habitat requirements of différent species, we obtained complementary
networks that encompassed a larger area when they were combined. The multi-scale strategy
(i.e. combining the beaver, black bear, and pileated woodpecker networks) permitted, for
example, the intégration of riparian habitats in the northern portions of the Coaticook and Aux
Saumons sub-watersheds (Figure 1 le) that were absent from the individual networks for the
pileated woodpecker and the black bear (Figure 11b). The network obtained using the
ecological continuums approach of the multi-species strategy (Figure lld) covered an even
larger territory because this approach addressed the habitat requirements of four différent
species that have relatively small home ranges compared to the species used in the single-
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Figure 12 - Area of thc core areas and corridors for the ecological network scénarios in the three
évaluation sub-watersheds as a percentage of the sub-watershed surface. The scénarios were the resuit of
the six conceptual approaches: (A) Indicator specie / pileated woodpecker and (B) Umbrella specie / black
bear from the single-species strategy; (C) IVIulti-scale and (D) Ecological contimiums from the multi-
species strategy; and (E) Ecological continuums and (F) Biodiversity from the landscape-based strategy.
The EN obtained from the continuums approach of the landscape strategy (Figure lie)
produced a similar area to that obtained by the continuums approach of the multi-species
strategy (Figure 12). The networks spatially overlapped each other to some extent, but it was
not systematic and the arrangement of core areas and corridors differed in several places. The
two networks from the approaches based on ecological continuums (Figure lld and Figure
lie) were also very complex with many core areas and corridors that were combined to
produce the final networks.
The EN from the biodiversity approach (Figure llf) had a small number of core areas and
large corridors, and its structure was similar to the black bear network (Figure 11b). The
corridors identifîed between the core areas were also more direct and less winding than those
from other approaches. In fact, the biodiversity approach was the most général of ail the
approaches because it did not prioritize certain types of habitat over others, which resulted in
résistance to movement values that were more similar compared to ail of the other approaches.
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5.3.2 Evaluation of ecological networks
In order to compare the performance of différent EN scénarios, the results from the thematic
indicators were represented as radar charts where each axis corresponded to an TI (Figure 13).
The average values of the six TI and the standard déviation for each scénario were also
calculated in order to evaluate the overall performance of the différent approaches. The
standard déviation provided information on the amount of asymmetry in the results of each EN
scénario. The lower the standard déviation, the more the results for an EN scénario were
balanced in regards to the différent 77; by contrast, a high standard déviation indicated that
certain thèmes were favored to the détriment of others.
In the agricultural sub-watershed of the Coaticook River, the two approaches of the single-
species strategy were less successful (Figure 13a and Figure 13b). In fact, these approaches
failed to include recreational activities and landscapes of visual interest because they were
confined to the southern section of the sub-watershed. The networks that were obtained also
performed poorly for the ecological theme indicators, but gave the best results for the two
économie indicators (i.e. the compatibility with other land uses and the cost of
implementation). The multi-scale approach (i.e. multi-species strategy) provided similar
results in regards to the économie theme but gave a better performance for the ecological and
social aspects, particularly for the compatibility with recreational activities (Figure 13c). The
continuums approach (Figure 13d and Figure 13e) provided the best overall performance for
the Coaticook River sub-watershed because the networks were more integrated for areas of
ecological and social importance, although the continuums approach of the landscape strategy
was less successful at including recreational activities. The biodiversity approach (Figure 13f)
was slightly better than the approaches of the single-species strategy and provided a more
balanced solution. The économie aspects were favored compared to the ecological and
économie aspects, because the larger the area covered by an EN, the more likely ecological
features are protected and the more likely économie aspects can be affected negatively


































































Figure 13 - Comparative analysis of the resulting ecological network scénarios by sub-watershed. Each
axis of the radar diagrams represents a thematic indicator for the évaluation of the ecological networks: (I)
Ecological network structure, (1!) Ecosystem quality préservation, (III) Implementation costs, (IV)
Compatibility with other land uses, (V) Préservation of landscape visual quality, and (VI) Recreational
activities. The mean value of the six thematic indicators is indicated below each diagram followed by the
standard déviation in parenthèses.
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In the Aux Saumons sub-watershed, the results for the approaches of the single-species
strategy were différent compared to those for the Coaticook River sub-watershed. The black
bear network (Figure 13h) was less interesting with respect to the préservation of the quality
of ecosystems and, particularly, the quality of landscapes. The EN for the pileated woodpecker
(Figure 13g) gave a scénario that was much more balanced and a better compromise between
the économie considérations and the ecological and social considérations in the sub-watershed.
The multi-scale approach of the multi-species strategy (Figure 13i) performed better overall
than that of the pileated woodpecker because of its better results for the two social theme
indicators and also for the préservation of the quality of ecosystems. The overall performance
for the two continuums approaches (Figure 13k) showed a larger différence than for the case
of the Coaticook River basin. Although the configuration of the radar diagrams was similar for
the two approaches, the continuums approach based on the landscape strategy provided better
results than the continuums approach of the multi-species strategy for ail of the 77. The
continuums approach of the landscape strategy provided the best results for the Aux Saumons
River sub-watershed. The three approaches that provided the best overall EN scénarios (i.e.
the multirscale and ecological continuums approaches of the multi-species strategy and the
ecological continuums approach of the landscape strategy), however, also obtained low scores
for the économie theme. The results for the biodiversity approach Figure 131) were
comparable to those of the black bear network and had a fairly weak performance for the
ecological and social aspects and an unbalanced response favoring the économie aspects.
While these two approaches were the least costly to implement and the most in agreement
with économie land uses, they did not permit us to attain other ecological and social objectives
necessary for sustainable landscape management.
In the forested sub-watershed of the Eaton Nord River, the EN scénario for the black bear
gave the best performance (Figure 13n). In fact, this approach permitted the identification of
large core areas that were important for the ecological and social aspects, and that were also
very compatible with the économie aspects by having identified habitats that were less
disturbed and by including less agricultural area than the other approaches. The network for
the pileated woodpecker (Figure 13m) also provided a relatively balanced performance, but
the results for ail 77 were lower than those for the black bear. The results for the multi-scale
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approach and the continuums approach (Figure 13o, Figure 13p, and Figure 13q) were very
unbalanced between the ecological and social thèmes and the économie thème. The
biodiversity approach (Figure 13r) gave a mostly balanced performance compared to the
results obtained for the other sub-watersheds for the same approach.
5.4 Discussion and conclusions
In this study, as in others (Hawkins and Selmen 2002, Opdam et al 2006, Hoctor 2003), it has
been shown that the choice of the conceptual approach for EN has a direct influence on their
spatial configuration and performance. The major différences that were observed between the
EN from différent conceptual approaches that are currently used have permitted to draw
several conclusions. First, our results suggest that the objectives sought by the implementation
of an EN should be well defined as they directly influence the choice of a conceptual approach
(Beier et al 2011). For example, the modeling strategy and conceptual approach for an EN
may be very différent depending on the objectives; (i) supporting a conservation plan, (ii)
preparing interventions, or (iii) guiding land use. Given spécifie objectives, the EN may have
to respond to différent requirements that each involve particular methodological aspects, such
as the following: (i) describing the current fragmentation, (ii) identifying the critical or
problematic sectors in terms of connectivity, or (iii) foreseeing the future connectivity
depending on several sources of disturbance. Defining the objectives is a necessary step to
identify a subset of relevant approaches and limit the uncertainties related to these choices.
Our results also show that différent conceptual approaches along a functional-structural
gradient (i.e. from single-species to multi-species to landscape stratégies) lead to very différent
EN configurations for the same région. These considérations are similar to complementary
findings raised by Hess and Fischer (2001) concerning the confusion that exists between the
functional and structural aspects of corridors that then leads to confusion in their
implementation. They suggest resolving this ambiguity by using a grid to describe the
différent fonctions expected of the corridors to be implemented according to seven principal
catégories: societal goals, conduit, habitat, barrier, filter, source, and sink. This approach
defines the perspective of différent stakeholders and permits the identification of potential
problems early on in the decision-making process for the methodology. The sélection of the
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methodological approaches can thus be guided according to the expected objectives in the
context of multiple land uses to make the related uncertainties more acceptable. For example,
the indicators within the évaluation Framework presented could be selected according to
spécifie objectives for territorial management and spécifie target value could also be defined
for each objective. The values of the indicators for each EN could then be compared to these
target values to identify the approach that best meets the territorial objectives.
Second, spatial scale considérations are central to the process of designing an EN. A two-scale
approach is already frequently applied in landscape ecology and for implementing EN
(Berthoud et al 2004; Beier et al 2011): first, a rough évaluation is used to identify the
environments of interest for EN (i.e. core areas and corridors), which is then followed by a
more detailed évaluation for the implementation thus permitting, for example, validation work
to be carried out, the inclusion of under-represented ecosystems or species, the identification
of potential obstacles and sources of disturbance, and the détermination of the intervention
priorities. Beyond this vision of the implementation of EN, our results show that even at the
level of a coarse évaluation there are important issues of scale related to the choice of the
conceptual approach. For example, the ecological characteristics of the focal species wiil
influence the scale of the EN that is obtained (Lambeck 1997). Furthermore, our results
indicated that the EN resulting from single-species stratégies based on différent speeies can
have very différent spatial configurations. Similar to Hoctor (2003), our application of the
single-species strategy based on the black bear (i.e. umbrella species) showed that focal
species having large home ranges exclude fragmented areas in the EN. However, these areas
can also be important to maintain biodiversity. In addition, a focal species with a small home
range will not necessarily lead to an appropriate EN in a territory that is somewhat fragmented
as shown by the lower results, according to our criteria, that were obtained for the EN for the
pileated woodpecker compared to the results for the black bear in the forested sub-watershed.
The idea of considering several focal species, which is very widespread in the design of EN
(Beier et al 2006; Huber et al 2010), therefore, makes perfect sense. Given the indicators
selected in the évaluation Framework, the multi-species and landscape approaches performed
better overall than the single-species stratégies in the différent types of territory. This type of
approach was preferred in several implementations of EN in North America because of their
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integrating nature (Beier et al 2011). The multi-scale approach, which combined the networks
of species sensitive to différent degrees of fragmentation, produced better results within our
évaluation framework than the single-species approach. This showed that the choice of focal
species is crucial in the design of EN. In our study, for example, the addition of another
species with a smaller home range could have improved the performance of the multi-scale
approach in the agricultural sub-watershed. In fact, the continuums approach, which included
a larger variety of focal species, permitted to obtain a better performance in this sub-
watershed. The choice of focal species is thus a determining factor in the configuration of EN
to the point that it imposes a systematic approach for finding a compromise between an
approach that is too generic or too spécifie. Lambeck (1997) proposes identifying the focal
species by evaluating their vulnerability to several threats (e.g. habitat loss and fragmentation,
invasive exotic species, fire). Even for the landscape strategy approaches, which are not based
on particular focal species, the différent criteria used to identify key environments directly
influenced the performance of the EN. The continuums approach integrated almost ail the
available natural habitat, thus leading to a performance that was not very balanced for EN in
the mixed and forested sub-watersheds. The biodiversity approach proved to be much more
sélective, but overall it did not perform as well as the other approaches. The best way to select
focal species and/or key environments for the design of EN remains to be further explored.
Third, the performance of the conceptual approaches varied depending on the type of territory.
Since the amount of fragmentation is directly linked to the amount of anthropization, the
configuration of EN is very différent between forested environments and agricultural
environments. The EN in agricultural environments have more corridors than those in forested
environments, where they are dominated by core areas. In addition, no single approach
guaranteed the best results in ail types of environments within our évaluation framework. This
finding emphasizes the importance of adequately defining the desired objectives and expected
fonctions of an EN and knowing that the results of the conceptual approach will be modified
depending on the environment. In forested environments, for example, this may mean
delimiting the minimum area for conservation whereas for agricultural environments this may
mean delimiting the minimum areas for restoration to assure the functionality of EN. In this
context, the choice of focal species or key environments should permit an EN représentative of
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the environment to be obtained (Bani et al 2002). It is clear from this finding that depending
on the desired objectives of an EN, the chosen approach must be adapted to the context of the
study area. This latter point is very important not only for adaptation to the current land use
but also for taking in considération its temporal évolution.
Beyond these conclusions concerning the pertinence of différent stratégies and conceptual
approaches, the results permit for the first time the quantification of the performance of
several alternative EN for the same territory. The tool developed for the évaluation of EN used
the 77 linked to the three components of sustainable development (i.e. ecological, économie,
and social). These components not only provided information on the ecological value of EN
but also on their feasibility in the context of land management. As shown by our study, a
unique solution does not exist for the choice of a conceptual approach for EN, and this choice
was an important source of uncertainty. An évaluation tool is thus necessary to allow a
comparison of alternative EN scénarios for the implementation of EN. The choice of spatial
indicators to be considered for each theme remains an aspect that is difficult to establish
definitively. However, these indicators and their associated weight could be determined by
working together with stakeholders and considering the land management objectives to be
achieved. A sensitivity analysis could also be performed to explore the sélection of weight
associated with the indicators and how they impact the results of the EN évaluation. The
quantification of the performance of EN using 77 provides a flexible évaluation framework
permitting the évaluation of several alternative EN, which are ail ecologically relevant, and the
sélection of the EN that are most appropriate for the territory being considered (Opdam et al
2006). This practical approach recognizes the necessity of integrating ecological sustainability
and régional planning, as well as the limits of the EN concept, in order to obtain the best
scénario for a given région.
The comparison of varions conceptual approaches for the implementation of EN highlighted
several important issues. The concept of EN permits the intégration of ecological
sustainability in régional planning and thus coordinates action on issues of biodiversity
conservation and régional management. The inherent uncertainty in the design of EN requires
the adoption of an approach according to an initial set of stratégies and conceptual approaches
that seem most appropriate for the desired objectives, the pertinent scales, and the type of
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territory. The quantification of the performance of EN according to TI linked to sustainable
deveiopment provided an évaluation tool for comparing EN scénarios and led to a reduced
subset of pertinent solutions. The question to be asked in the design of EN is how to define the
strategies/approaches that are most appropriate for the région being considered in order to
integrate them in an évaluation exercise and to identify the EN most likely to permit the
desired objectives to be achieved while also taking into account other land uses. In this
context, the procédures for choosing pertinent 77 have an important impact on the final choice
of an EN. This aspect must be further explored.
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6. Conclusion
Les réseaux écologiques visent à préserver la biodiversité et constituent un outil privilégié
pour permettre d'intégrer la viabilité écologique à la gestion du territoire. Pour ces raisons,
ceux-ci reçoivent beaucoup d'attention et plusieurs initiatives locales, nationales et même
internationales visent à les mettre en place. Cependant, de nombreux concepts à la base des
réseaux écologiques comportent leur part d'incertitude et reposent sur-des théories qui ne sont
pas toujours soutenues par des évidences solides. De plus, il est difficile voire impossible de
mesurer l'impact des réseaux écologiques sur la biodiversité, d'abord en raison des difficultés
à mesurer la biodiversité elle-même et ensuite à cause de la longue période de temps sur
laquelle ces effets pourraient se faire sentir. Cependant, devant la diminution rapide de la
biodiversité, la nécessité d'agir pousse plusieurs scientifiques et décideurs à utiliser le concept
de réseau écologique en se basant sur les meilleures connaissances disponibles et en
appliquant un principe de précaution.
Dans ce travail, nous nous sommes attardés à un aspect contribuant à l'incertitude reliée à la
conception des réseaux écologiques, soit le choix de l'approche de conception. Un des
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principaux intérêts de ce travail consiste en l'application de plusieurs méthodes de conception
relevant de différentes stratégies de modélisation sur un même territoire, ce qui a fait ressortir
que le choix de l'approche de conception a une grande influence sur la configuration des
réseaux écologiques obtenus. A la lumière des différences importantes observées entre les
résultats des différentes approches de conception, il apparaît souhaitable d'explorer davantage
les différents facteurs pouvant être une source d'incertitude dans la conception des réseaux
écologiques. Par exemple, dans ce travail, il aurait été intéressant que le choix des valeurs
seuils (taille des zones nodales, largeur et longueur des corridors, etc.) fasse l'objet d'analyses
de sensibilité afin d'évaluer l'impact de ces choix sur les réseaux obtenus au sein d'une même
approche. D'autres aspects, comme les choix méthodologiques et les échelles de travail
considérées, sont également susceptibles d'entraîner des différences dans la configuration
spatiale des réseaux écologiques. 11 importe de mieux connaître ces sources d'incertitudes et
leurs impacts potentiels afin de pouvoir guider la conception des réseaux écologiques.
Les réseaux écologiques visent à traduire des réalités complexes en un modèle simplifié
permettant une gestion territoriale, ce qui constitue la force et l'attrait de ce modèle. La
difficulté à obtenir des données sur les processus écosystémiques et les sources d'incertitudes
relevant de certains choix méthodologiques seront toujours inhérent à la conception des
réseaux écologique. En ce sens, nous croyons que le concept de réseau écologique ne pourra
être applicable de façon optimale qu'en trouvant un moyen de gérer cette incertitude pour la
rendre acceptable. Le principal moyen d'y arriver est de développer des façons d'évaluer les
réseaux écologiques. L'aspect innovateur de ce travail concerne l'évaluation de la
performance des réseaux écologiques selon des critères reliés au développement durable du
territoire, en utilisant des indicateurs facilement mesurables. Cette approche a permis de
pousser plus loin l'analyse de l'impact du choix d'approche de conception des réseaux
écologiques sur la performance relative de ces réseaux dans différents types de territoires.
Cependant, la manière idéale d'évaluer les réseaux écologiques serait de mesurer l'atteinte
d'objectifs concrets de maintien de la biodiversité et de gestion territoriale. Le développement
de méthodes pour arriver à définir ces objectifs et à en mesurer l'atteinte constitue le principal
défi à relever pour permettre une application optimale du concept de réseau écologique par les
décideurs et acteurs locaux.
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Annexe 1 - Description des indices de qualité de l'habitat (IQH)
Les IQH permettent d'évaluer, selon les caractéristiques de chaque peuplement forestier des
données du SIEF, la valeur potentielle de l'habitat pour une espèce donnée. Tous les IQH
donnent comme résultat un score entre 0 et 1, une valeur de 0 correspondant à une qualité
d'habitat nulle et une valeur de 1 à une qualité élevée. Pour une description résumée de tous
les IQH et de la méthode de calcul de chacun, voir FMBSL et UQAR (2003). Les descriptions
et les équations présentées ci-dessous sont tous tirés de ce document ou des rapports
techniques associés à chaque espèce.
Bécasse d'Amérique
La bécasse est un oiseau associé aux forêts feuillues et mixtes en régénération et aux aulnaies.
Le drainage est également un aspect important à considérer étant donné que la bécasse se
nourrit principalement de lombrics. Pour calculer l'IQH, les habitats de jour susceptibles
d'abriter la bécasse sont d'abord identifiés. Ces habitats correspondent aux peuplements
feuillus, mélangés ou aux aulnaies d'une hauteur de 2 à 7 mètres avec un drainage modéré ou
imparfait. Ces habitats de jour fournissent abri et nourriture pour compléter le cycle vital de la
bécasse. Cependant, ces habitats n'incluent pas spécifiquement les territoires de croule, qui
doivent être peu éloignés des habitats de jour. L'IQH de la bécasse est donc calculé selon
l'équation suivante :
CROULE -t- COTDIST
Béœsse = ( 13 )
où CROULE est un score de 0 à 1 représentant la valeur de l'habitat pour la croule et
COTDIST est un score de 0 à 1 attribué aux habitats de jour en fonction de leur distance aux
territoires de croule. 11 est à noter que les territoires de croule avec un score supérieur à 0,33
qui ne sont pas des habitats de jour se voient attribuer une valeur d'IQH de 0,5.
Pour une explication détaillée de l'IQH de la bécasse d'Amérique, voir FMBSL et UQAR
(2003).
Castor d'Amérique
Le castor est un rongeur qui vit aux abords des cours d'eau permanents, des étangs et des lacs.
Le castor est un herbivore qui se nourrit principalement du feuillage et de l'écorce des arbres,
surtout en hiver. 11 montre une préférence pour certaines essences comme les peupliers, les
bouleaux à papier et les aulnes. Le castor utilise principalement les arbres situés à moins de 30
mètres de l'eau avec un diamètre inférieur à 20 cm, mais il peut se déplacer au-delà de 200
mètres de la rive pour son alimentation. Pour le calcul de l'IQH, seuls les milieux situés à 100
mètres et moins de cours d'eau permanents, des mares et des lacs (d'après les données de la
BDTQ) sont d'abord retenus comme habitats potentiels du castor.
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L'IQH du castor est ensuite calculé selon l'équation suivante :
^QHcas,or = ALIMHIV * WA TER ( 14 )
où ALIMHIV est un score de 0,1 à 1 représentant la valeur pour l'alimentation hivernale selon
la composition en essence et la hauteur des peuplements forestiers et WATER est un score de
G à 1 associé à la forme du réseau hydrographique. Les peuplements situés en bordure d'un
cours d'eau linéaire ou d'une étendue d'eau de moins de 8 hectares reçoivent une valeur de 1
pour le paramètre WATER et les peuplements en bordure des lacs de plus de 8 hectares se
voient attribuer une valeur selon un rapport entre le périmètre et la surface des lacs, les lacs au
périmètre irrégulier présentant une longue rive étant plus favorables au castor.
Pour une explication détaillée de l'IQH du castor, voir FMBSL et UQAR (2003).
Gélinotte huppée
La gélinotte huppée utilise différent type d'habitat durant un cycle annuel. Pour le
tambourinage au printemps, le mâle utilise des peuplements à dominance feuillue de plus de
10 mètres de hauteur, particulièrement ceux composés de peupliers et de bouleaux. La femelle
utilise des peuplements mature feuillus ou mélangés pour la nidification puis des peuplements
dominés par les feuillus au stade de gaulis pour l'élevage de la couvée. L'hiver, la gélinotte
s'alimente de préférence dans les peuplements matures dominés par les feuillus. Ces
peuplements doivent idéalement se trouver près de peuplements matures de résineux qui
fournissent un couvert de protection. L'IQH de la gélinotte est calculé d'après l'équation
suivante :
IjTNAH * ELEV * COUV
Gélmone = ( 1 ^  )
OÙ TNAH est un score de 0 à 3 indiquant la qualité des peuplements pour le tambourinage, la
nidification et l'alimentation hivernale, ELEV est un score de 0 à 3 indiquant la qualité des
peuplements pour l'élevage des couvées et COUV est un score de 0 à 3 indiquant la qualité des
peuplements comme couvert de protection hivernal. Les valeurs de TNAH, ELEV et COUV
sont déterminés selon le type de couvert, la densité et la hauteur des peuplements. Pour
évaluer l'IQH d'un peuplement, le modèle d'IQH de la gélinotte tient compte du voisinage des
peuplements forestiers. Premièrement, la valeur de TNAH, ELEV ou COUV\a plus élevée pour
le peuplement est retenue. Ensuite, les valeurs des deux autres paramètres pour le peuplement
sont déterminées en retenant la valeur la plus élevée parmi l'ensemble composé du
peuplement lui-même et des peuplements voisins.
Pour une explication détaillée de l'IQH de la gélinotte huppée, voir Blanchette (1995).
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Grand pic
Le grand pic recherche de préférence les forêts matures qui fournissent des arbres de grand
diamètre pour la construction des nids et du bois mort pour la nourriture. Bien que les forêts à
dominance feuillue soient idéales, certaines forêts à dominance résineuse comme les pinèdes,
les prucheraies et les cédrières sont susceptibles de fournir un habitat adéquat. Pour la
reproduction, le Grand Pic préfère les forêts d'une hauteur de plus de 20 mètres offrant un
couvert arborescent dense. L'IQH du Grand Pic est calculé selon l'équation suivante :
HCOMPES *DENHAU
Grand pic ~ ^ ('" )
OÙ COMPES est un score de G à 3 attribué selon la composition en essences d'arbres du
peuplement et DENHAU est un score de G à 3 attribué selon la structure du peuplement
(densité et hauteur).
Pour une explication détaillée de l'IQH du grand pic, voir Lafleur et Blanchette (1993).
Ours noir
Le modèle d'IQH pour l'ours est basé sur deux facteurs qui limitent la présence des ours sur le
territoire, soit la disponibilité de nourriture et la quantité de couvert de refuge. La disponibilité
de nourriture est évaluée selon la présence de forêts de feuillus dominées par le bouleau blanc,
le peuplier et autre feuillus intolérants, des milieux ouverts et des peuplement favorables à la
présence de petits fruits. Le couvert de refuge correspond aux forêts hautes et denses. L'IQH
de l'ours est calculé selon l'équation suivante :
IQHours = NOURRITURE * REFUGE ( 17 )
où NOURRITURE est un score de G à I représentant la qualité de la nourriture et REFUGE
est un score de G à I représentant la quantité de couvert de refuge. Les paramètres de l'IQH
d'un peuplement forestier sont calculés en considérant la zone d'activité intense du domaine
vital d'une femelle adulte, soit un cercle de 12 km^ autour du centre du peuplement qui
constitue la zone d'évaluation. Le paramètre NOURRITURE est la moyenne géométrique de
trois paramètres mesurant la qualité de la zone d'évaluation pour la nourriture de printemps,
d'été et d'automne. Ces évaluations sont basées sur le type de couvert végétal, la présence de
milieux ouverts (friches, milieux humides, forêt en régénération, coupe totale, brûlis), la
densité des peuplements et le type de dépôt de surface. Le paramètre REFUGE est évalué
selon la quantité de couvert forestier dans la zone d'évaluation d'une hauteur et d'une densité
suffisante pour servir d'abri à l'ours.
Pour une explication plus détaillée de la méthode utilisée pour calculer l'IQH de l'ours, voir
FMBSL et UQAR (2GG3), dont la méthode est adaptée de Samson (1996).
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Sittelle à poitrine rousse
La sittelle est une espèce représentative des forêts résineuses, particulièrement celles dominées
par le sapin baumier et l'épinette blanche. Les peuplements matures et surannés avec un
couvert arborescent dense offrent les meilleures conditions pour la reproduction. L'IQH de la
sittelle est calculé d'après l'équation suivante ;
MtYPEC * CLSHA U * CLSDENSiiielh — 2 ('")
OÙ TYPEC est un score de 0 à 3 attribué selon le type de couvert et la composition en essences
d'arbres du peuplement, CLSHAU est un score de 0 à 3 attribué selon la hauteur du
peuplement et CLSDEN est un score de 1 à 3 attribué selon la densité du peuplement.
Pour une explication détaillée de l'IQH de la sittelle à poitrine rousse, voir Marchand et
Blanchette (1995).
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- Base de données topograptilques du Québec (BDTQ). 1:20 000. Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
- Base de données géographiques et administratives (BDGA), 1 1 000 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune



















Fa bie : ]0-0,2]
Nul :0 1:950 000. Prolection: MTM UM 7/Daluiii: NAD83
Superficie et pourcentage









□ Nui □ Faible ■ Moyen ■ Élevé
Superficie cumulée par










0.2 0.4 0.6 0.8
Valeur seuil de SP
Source des données : - Système rf lntormatlon écoforeslière. 4* Inventaire décennal (données préliminaires), 1 20 000, Ministère des Ressoisces naturelles et de la Faune.
- Limites des bassins versants : sud du fleuve, 1 20 000. Centre d'expertise tiydnque du Québec
- Base de données topograptiiques du Québec (BDTQ). 1:20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Base de données géographiques et administratives (BDGA), 1:1 000 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
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Sowce des données : - Système d'information écoforestière, 4* inventaire décennal (données préliminaires). 1 20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
- Limites des bassins versants : sud du fleuve, 1:20 000. Centre d'expertise tiydrique du Québec
- Base de données topographiques du Québec (BDTQ), 1:20 000. Ministère des l^essources naturelles et de la Faune.
- Base de données géographiques et administratives (BDGA), 1:1 000 000, MIrœtère des Ressources naturelles et de la Faune
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Source des données : - Système d'information écoforestière 4* inventaire décennal (données préliminaires). 1 20 000, Ministère ries Ressources naturelles et de la Faune
- Lirr^es des bassins versants ; sud du fleuve. 1 20 000, Centre d'expertise hydnque du Québec
- Base de données topographiques du Québec (BOTQ), 1:20 000. Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Base de données gtographiques et administratives (BDGA), 1 1 000 000. Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
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Source des données ; - Système dinformation écofbrestière. 4* inventaire décennal (données préliminaires), 1 20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Limites des bassins versants ; sud du fleuve. 1 20 000. Centre d'expertise tiydnque du Quétiec.
- Base de données topographiques du Québec (BDTQ), 1:20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Base de données géographiques et administratives (BDGA). 1:1 000 000. Ministère des Ressources naturelles et de la Famé.
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Source des donrrées : - Système d'Information écofbrestière, 4" inventaire décennal (données préliminaires), 1 20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
- Limites des bassins versants : sud du fleuve, 1 20 000, Centre d'expertise hydrique du Québed.
- Base de données topographiques du Ouétiec (BDTQ), 1:20 000, Ministère des f^essources naturelles et de la Faune.
- Base de données géographiques et administratives (BDGA), 1:1 000 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
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Figure 24 - Score de biodiversité (SB) dans le bassin versant de la rivière St-François
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Valeur seuil d'IQH retenue pour ridentification des zones nodales : 0,33
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zones nodales connectées entre elles.
Source des données : - Système d'information écoforesSère, 4* inventaire décennal (données prélimrnaires), 1 20 000, Ministère des Ressoirces naturelles et de la Faune
- Limites des bassins versants ; sud du fleuve, 1 20 000, Centre d'expertise hydrique du Québec.
- Base de données topographiques du Québec (BDTQ), 1:20 000. Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Base de données géographiques et administratives (BOGA), 1:1 000 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
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Faible ; ]0-0,34] 1«50 000. PnilMIion: MTM ZM riDaUm: NADS3.
Valeur seuil d'IQH retenue pour ridentification des zones nodales : 0,050
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Source des données : - Système d'information écoforestière, 4* inventaire décennal (données préliminaires), 1 20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Limites des bassins versants ; sud du fleuve. 1:20 000, Centre d'expertise ftydrique du Quéttec
- Base de données topograptiiques du Québec (BDTQ), 1:20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
- Base de données géograpltiques et administratives (BDGA), 1 1 000 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
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Faible ; ]0-0,60] 1950 000. ProlMioo; MTM zcne 7/Datim: NADS3.
Valeur seuil d'IQH retenue pour ridentification des zones nodales : 0,870
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Source des dorvtées ; - Système cfinformation écoforestière, 4* inventaire décennal (données préliminaires). 1 20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Limites des bassins versants : sud du fleuve, 1 20 000, Centre d'expertise hydnque du Québec
- Base de données topographiques du Québec (BDTQ), 1:20 (X)0, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Base de données géographiques et administratives (BDGA), 1:1 000 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
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Faible : ]0-0,57] 1:950 000. PraH^tiofl: MTM zone 7/Dstum; NAD83.
Valeur seuil d'IQH retenue pour ridentification des zones nodales : 0,817
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Source des données : - Système d'information écoforesfiëre, 4' inventaire décennal (données préliminaires), 1 20 CGC, Ministère des Ressources naturelles et de la Famé.
- Ijmites des bassins versants ; sud du fleuve. 1 20 000, Centre d'expertise hydrique du Québec
- Base de données topographiques du Québec (BDTQ), 1:20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Base de données g^graphlques et admini^atlves (BOGA), 1 1 000 000. Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
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Faible : ]0-0,37[ 1:950 000 Projection: MTM zone 7/DeUm: NA083.
Valeur seuil d'IQH retenue pour ridentification des zones nodales : 0,85
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•Groupe de zones nodales : ensemble de
zones nodales connectées entre elles.
Source des données : - Système d'information écoforestière, 4* inventaire décennal (données préliminaires). 1 20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
- Ijmites des bassins versants : sud du fleuve. 1 20 000, Centre cfexpertise hydrique du Québec
- Base de données topographiques du Québec (BDTQ), 1:20 000. Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Base de données géographiques et administratives (BDGA), 1:1 000 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faille.
Figure 29 - Analyse pour l'identification des zones nodales de l'ours noir dans le bassin versant de la rivière St-François
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Faible : ]0-0,53] y 1:950 000 Profaction: MTM zoo« 7/Datum: NADSS.
Valeur seuil d'IQH retenue pour l'identification des zones nodales : 0,693
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Source des dormées : - Système d'information écoforestière, 4* inventaire décermai (données préliminaires). 1 20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
- Limites des trassins versants ; sud du fleuve. 1 20 000, Centre d'expertise hydrique du Québec
- Base de données topographiques du Québec (BDTQ), 1:20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Base de données géographiques et administratives (BDGA), 1:1 000 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.




















Faible : ]0-0.2] 1:950 000 Protection; MTM zone 7/Dek)m: NAD83
Valeur seuil d'IQH retenue pour l'identification des zones nodales : 0,30
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Source des données : - Système cfinformation éccforestlère. 4* Inventaire décervial (données préliminaires), 1 20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Limites des bassins versants : sud du fleuve, 1 ;20 OCX), Centre d'expertise hydnque du Québec.
- Base de données topoqraphiques du Québec (BOTQ), 1 20 000. Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Base de données géographiques et administratives (BDGA), 1 ; 1 000 000. Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
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Faible : ]0-0,2] 1:950 CGC Prot*eMon; MTM zoa* 7/0Muni- NA063.
Valeur seuil d'IQH retenue pour l'identificatiDn des zones nodales : 0,15
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zones nodales connectées entre elleé.
Source des données : - Système d'information écoforesbère, 4' Inventaire décennal (données préliminaires), 1.20 000. Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
- Limites des tiassins versants : sud du fleuve. 1:20 000. Centre dexpertise trydnque du Québec.
- Base de données topograpliiques du Québec (BDTQ), 1:20 000. Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Base de données géographiques et administratives (BDGA), 1:1 000 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faïaie.
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Faible : 10-0,2] 1:950 000. ProtMbon; MTM zonê 7/Dakjm: NA083
Valeur seuil d'IQH retenue pour ridentification des zones nodales : 0,05
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Source des données : - Système cTintormation écoforestière. 4' inventaire décennal (données préliminaires). 1 20 000. Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Limites des tiassins versants sud du fleuve. 1 20 000. Centre d'expertise hydnque du Québec
- Base de données topographiques du Quét>ec (BDTQ), 1:20 000 Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
- Base de données géographiques et administratives (BDGA). 1 1 000 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
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Figure 33 - Analyse pour l'identification des zones nodales de la forêt en régénération et les milieux semi-ouverts dans le bassin versant
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Soiffce des données : - Système d'Information écoforestière. 4* inventaire décennal (données préliminaires). 1 20 000, Ministère des Ressources na&jreiles et de la Fai^.
- Umites des bassins versants ; sud du fleuve, 1 20 000, Centre cTexpertise hydrique du Québec.
- Base de données topographiques du Québec (BDTQ), 1 ;20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
• Base de données géographiques et administratives (BDGA), 1 ; 1 000 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
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Faible : ]0-0,15[ 1:050 000. PTqMUi: MTM zolw 7/Dalifn: NADOO.
Valeur seuil d'IQH retenue pour ridentification des zones nodales : 0,15
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Source des données : - Système cTinformation écoforestière. 4* inventaire décennal (données préltmlnaires), 1 20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Limites des bassins versants : sud du fleuve, 1:20 000, Centre d'expertise hydnque du Québec.
- Base de données topographiques du Quét)ec (BDTQ), 1:20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Base de données géographiques et administratives (BDGA), 1:1 000 000, Ministère des Ressources naturelles et de ia Faune.
Figure 35 - Analyse pour l'identification des zones nodales de la biodiversité dans le bassin versant de la rivière St-François









Source des données : - Système d'Information écoforestière, 4* inventaire décennal (données
préliminaires). 1 ;20 000. Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
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Source des données : - Système d'information écofbrestière, 4* Inventaire décennal (données
préliminaires), 1:20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Limites des bassins versants : sud du fleuve, 1 ;20 000. Centre d'expertise
hydrique du Québec.
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Figure 37 - Matrices de résistance aux déplacements pour les approches basée sur le paysage






















Soinre des données ;
- Système d'information écoforestière, 4* Inventaire
décennal (données préliminaires), 1:20 000,
Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Limites des bassins versants : sud du fleuve,
1:20 000. Centre d'expertise hydrique du Québec.
- Base de données topographiques du Québec
(BDTQ). 1:20 000. Ministère des Ressources
naturelles et de la Faune.
- Base de donrtées géographiques et administratives
(BDGA), 1:1 000 000, Ministère des Ressources
naturelles et de la Faune
















Source des données :
- Système d'Information écoforestière, 4* Inventaire
décennal (données préliminaires). 1;20 000.
Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
- Limites des bassins versants ; sud du fleuve,
1:20 000. Centre d'expertise hycb^ique du Québec.
- Base de données topographiques du Québec
(BDTQ), 1:20 000, Ministère des Ressources
nati^eltes et de ta Faune
- Base de données géographiques et administratives
(BDGA), 1:1 000 000, Ministère des Ressources
naturelles et de la Faune





















Source des dormées :
- Système d'information écoforestière. 4* Inventaire
décennal (données préliminaires), 1;20 (XX).
Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
- Limites des bassins versants ; sud du fleuve,
1:20 (X)0. Centre d'expertise hydrique du Québec.
- Base de données topographiques du Québec
(BDTQ), 1:20 000. Ministère des Ressources
naturelles et de la Faune.
- Base de données géographiques et admir^stratives
(BDGA), 1:1 000 000, Ministère des Ressources
naturelles et de la Faune
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Source des données :
- Système d'Information écoforestlère, 4* inventaire
décennal (données préliminaires). 1;20 000,
Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
- Limites des bassins versants : sud du fleuve,
1:20 000. Centre d'expertise hydrique du Québec.
- Base de données topographiques du Québec
(BDTQ), 1:20 000, Ministère des Ressources
naturelles et de la Faune.
- Base de données géographiques et administratives
(BDGA), 1:1 000 000, Ministère des Ressources
naturelles et de la Faune
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I  i Sous-bassins versants
Source des données :
- Système d'inlormatlon écotoreslière, 4* inventaire
décennal (données préliminaires), 1:20 000.
Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
- Limites des t>assins versants : sud du fleuve,
1:20 000, Centre d'expertise hydrique du Québec.
- Base de données topographiques du Québec
(BDTQ), 1:20 000, Ministère des Ressources
naturelles et de la Faune
- Base de données géographiques et administratives
(BDGA), 1:1 000 000, Ministère des Ressources
naturelies et de ia Faune
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Source des données :
- Système d'information écoforestière. 4* inventaire
décennal (données préliminaires). 1;20 (XX).
Ministère des Ressources naturelles et de la Faune
< Umites des bassins versants : sud du fleuve,
1:20 000, Centre d'expertise hydrique du Québec.
- Base de données topographiques du Québec
(BDTQ), 1:20 000, Ministère des Ressources
naturelles et de la Faune.
- Base de données géographiques et administratives
(BDGA), 1:1 000 000, Ministère des Ressources
naturelles et de la Faune.
Figure 43 - Réseau écologique pour l'approche biodiversité de la stratégie paysage
Annexe 6 - Calcul des indicateurs
Tableau 11 - Description de la méthode de calcul des indicateurs et source des données





La superficie effective des zones nodales est calculée en excluant les routes principales et les
bâtiments. Pour ce faire, des zones tampons ont été appliquées aux routes et aux bâtiments selon les





La connectivité de chaque zone nodale est établie selon l'indicateur de proximité (voir l'équation 3).






La largeur des corridors est calculée à chaque intervalle de 50 m selon un axe perpendiculaire au
chemin de moindre coût associé aux corridors. Pour chaque corridor, la largeur moyenne est extraite
en faisant la moyenne des largeurs calculées à chaque intervalle. L'indicateur est la valeur moyenne de







La longueur d'un corridor est la longueur du chemin de moindre coût associé à ce corridor.
L'indicateur est obtenu en calculant la longueur moyenne des corridors.




Les barrières considérées sont les routes principales (autoroutes, routes nationales, routes régionales et
routes collectrices) et le périmètre des secteurs urbanisés ou fortement perturbés par l'homme
(TER CO = 'ANT' et 'NF' dans les données du SIEF). L'indicateur correspond à la longueur totale





L'évaluation de la résilience du réseau est réalisée à partir d'un indicateur de la théorie des graphes
nommé clustering coefficient (Minor and Urban, 2008). Pour permettre le calcul de cet indicateur, le






représentent les liens entre les nœuds. Le clustering coefficient mesure, pour un nœud donné, la
proportion des nœuds voisins qui sont aussi voisins entre eux (varie de 0 si aucun des nœuds voisins
sont voisins entre eux à 1 si tous les nœuds voisins sont également voisins entre eux). Pour être
voisins, deux nœuds doivent être reliés par un corridor. Plus le clustering coefficient est élevé, plus la
résilience du réseau est grand si des nœuds ou des liens disparaissent. L'indicateur est la valeur
moyenne du clustering coefficient pour les zones nodales du réseau.















La diversité des écosystèmes est calculée selon l'indice de Shannon d'après la méthode décrite à la
section 4.1.4 (équation 6) en considérant les polygones forestiers contenus dans le réseau.
L'indicateur correspond au nombre d'occurrences d'espèces menacées (faune et flore) se trouvant à
l'intérieur du réseau.
Les milieux à risque d'érosion sont identifiés à partir des données du SIEF selon les spécifications km
présentées par Boulay et Myre (2000). Il s'agit des sols minces (DSU_CO = R, 1AR, 1AM), des
pentes fortes (CLP_CO = E ou F) et des sols hydromorphes (CDR CO > 50). L'indicateur est la
superficie totale des milieux à risque d'érosion.
Les bandes riveraines identifiées correspondent aux bandes riveraines en milieu forestier pour km^
lesquelles il existe une protection réglementaire au niveau des MRC (Coaticook et Haut St-François).
Les bandes riveraines ont été identifiées en appliquant une zone tampon autour des lacs (20 à 60 m),
des cours d'eau permanents (20 m) et des cours d'eau intermittents (15 à 20 m). L'indicateur
correspond à la superficie totale des bandes riveraines dans le réseau.
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Pour chaque point de l'évaluation foncière, la valeur de l'évaluation ($) est divisée par la superficie de
la propriété (m^). Les données ponctuelles ont ensuite été interpolées en utilisant la méthode par
voisinage naturel {natural neighbor) pour obtenir une matrice avec une résolution de 20 m.
L'indicateur est la valeur moyenne des terres dans le réseau
(en $/m^) multiplié par la superficie du réseau.
Le territoire perturbé pouvant nécessiter une restauration inclus les terres agricoles, les secteurs
urbanisés ou perturbés par l'homme, les gravières et les emprises de routes ou autoroutes (TER CO =
'A', 'AF', 'ANT', 'GR', 'NF' et 'RO'). L'indicateur est la superficie totale de territoire perturbé.












Un score de 0 à 8 a d'abord été attribué à chaque polygone forestier selon son potentiel forestier
(variant de nul à très élevé) L'indicateur est le potentiel forestier moyen pondéré par la superficie.
Dans les données d'origine de TARDA, les sols sont classés selon les possibilités offertes pour
l'agriculture selon des valeurs varient de 2 à 7, une valeur de 2 indiquant des limitation modérées à la
culture et une valeur de 7 indiquant un sol sans aucun potentiel pour la culture. Un score de 0 à 5 a été
attribué à chaque classe de possibilité agricole de façon à ce qu'un score de 0 indique un potentiel
agricole nul et un score de 5 un potentiel agricole élevé. Les polygones de potentiel agricole ont
ensuite été intersectés avec les limites des terres agricoles pour refléter l'utilisation agricole du
territoire (TER_CO = 'A' dans les données du SIEF). L'indicateur est le potentiel agricole moyen
pondéré par la superficie.
Dans leur schéma d'aménagement, les MRC définissent un périmètre d'urbanisation, qui délimite
l'espace qui sera consacré au développement urbain. L'indicateur correspond à la superficie totale du














Les corridors routiers sont identifiés en appliquant un buffer de 3000 m autour des routes principales km
(autoroutes, routes nationales, routes régionales et routes collectrices) et des routes touristiques (route
des Cantons et route des Sommets). La distance de 3000 mètres correspond à la plus grande zone de
perception du paysage (Pâquet et Fédération des producteurs de bois du Québec, 1999). L'indicateur
est la superficie totale des corridors routiers à l'intérieur du réseau.
Les paysages d'intérêt sont identifiés en en appliquant un buffer de 3000 m autour des clubs de golf, km^
des campings, des parcs et des zones de villégiature. La distance de 3000 mètres correspond à la plus
grande zone de perception du paysage (Pâquet et Fédération des producteurs de bois du Québec,
1999). L'indicateur est la superficie totale des paysages à l'intérieur du réseau.
BDTQ'




et de villégiature '










Longueur totale des sentiers de véhicules hors route situés à l'intérieur du réseau.
Superficie totale des habitats fauniques situés à l'intérieur du réseau.
km Sentiers de VHR
km^ HAFA
' Base de données topographiques du Québec (BDTQ) [fichier d'ordinateur], 1 :20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
^ Système d'information écoforestière (SIEE) - 4® inventaire décennal (données préliminaires) [fichier d'ordinateur], 1:20 000, Ministère des Ressources
naturelles et de la Faune,
^ Centre de données sur le patrimoine naturel du Québec (CDPNQ) - Espèces fauniques et floristiques [fichier d'ordinateur]. Ministère des Ressources naturelles
et de la Faune et Ministère du Développement durable, de l'Environnement et des Parcs,
" Boulay, G, et Myre, R, (2000) Plan de protection et mise en valeur de la forêt privée de l'Estrie: Protection et mise en valeur des ressources fauniques. Syndicat
des producteurs de bois de l'Estrie, Sherbrooke, 245 p,
^ Principales dispositions normatives des MRC au sujet des lacs et cours d'eau et des bandes riveraines en forêt privée de l'Estrie [fichier d'ordinateur]. Données
compilées par l'Agence de mise en valeur de la forêt privée de l'Estrie.
® Classification des milieux humides et modélisation de la sauvagine dans le Québec forestier [fichier d'ordinateur], 1:20 000, Canards Illimités,
' Rôle d'évaluation foncière géoréférencé, exercice financier 2010 [fichier d'ordinateur]. Ministère des Affaires municipales, des Régions et de l'Occupation du
territoire,
® Inventaire des terres du Canada (ARDA) [fichier d'ordinateur], 1 :20 000, Institut de recherche et de développement en agroenvironnement, o
9 Affectations régionales regroupées de l'Estrie [fichier d'ordinateur]. Commission régionale sur les ressources naturelles et le territoire de l'Estrie,
'"Pâquet, J, et Fédération des producteurs de bois du Québec (1999) Analyse des paysages de la région Centre-du-Québec : Identification des paysages
visuellement sensibles et recommandations pour le maintien de la qualité des paysages forestiers en milieu agricole et agroforestier. Centre Régional de
Concertation et de Développement du Centre-du-Québec et Agence forestière des Bois-Francs, 30 p. Disponible à : www.afbfqc.ca/DbImages/
DvnamicLinks/pavsage.pdf
" Enhanced Points of Interest (EPOI) [fichier d'ordinateur], DMTI Spatial Inc, 2006,
Sentier de véhicules hors route (VHR) [fichier d'ordinateur]. Conférence régionale des élus de l'Estrie,
" Base de données des habitats fauniques (HAFA) [fichier d'ordinateur], 1 :20 000, Ministère des Ressources naturelles et de la Faune.
Annexe 7 - Résultats détaillés de l'évaluation des réseaux écologiques par sous-bassin versant
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Coûts de mise en place
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Paysage autour des lieux touristiques, récréatifs














Sentiers de véhicules hors route (km)
Habitats fauniques (km^)



















' Le tableau donne les valeurs brutes de chaque indicateur suivies des valeurs normalisées entre parenthèses


















Superficie effective des zones nodales (km^) 32,49(0,14) 27,76 (0,12) 73,94 (0,32) 78,56 (0,34) 111,12 (0,49) 33,00 (0,14)
Connectivité des zones nodales 9,10 (0,47) 8,24(0,43) 9,89(0,51) 9,80 (0,51) 10,78 (0,56) 8,38 (0,44)
Largeur moyenne des eorridors (m) 969(0,31) 2103(0,67) 360(0,11) 333 (0,11) 327(0,10) 2152 (0,68)
Longueur moyenne des corridors (km) 8,03 (0,74) 16,22(0,48) 2,27(0,93) 2,25 (0,93) 2,30 (0,93) 5,54 (0,82)
Nombre de barrières (km) 25,12(0,76) 19,97(0,81) 53,42(0,49) 74,03 (0,29) 49,77(0,52) 26,15 (0,25)
Résilience du réseau 0,67(0,67) 0,00 (0,00) 0,76(0,76) 0,80 (0,80) 0,69(0,69) 0,00 (0,00)
Maintien de la qualité des écosystèmes
Diversité des écosystèmes 2,61 (0,70) 2,52 (0,67) 2,70 (0,72) 2,76 (0,74) 2,74 (0,73) 2,73 (0,73)
Nombre d'occurrences d'espèces menacées 9 (0,53) 4 (0,24) 13 (0,76) 12 (0,71) 12 (0,71) 6 (0,35)
Superficie de milieux à risque d'érosion (km^) 9,85 (0,62) 4,22 (0,26) 12,60 (0,79) 12,51 (0,78) 14,46 (0,91) 4,62 (0,29)
Superficie de bandes riveraines (km^) 11,02 (0,48) 7,70 (0,34) 17,30 (0,76) 18,84 (0,82) 17,84 (0,78) 6,54 (0,29) —
Superficie de milieux humides (km^) 3,75 (0,25) 4,12 (0,28) 9,94 (0,67) 13,98 (0,94) 12,94 (0,87) 5,71 (0,38)
Coûts de mise en place
Valeur des terres ($)
Superficie perturbée (km^)

















































Paysage autour des lieux touristiques, récréatifs
















Sentiers de véhicules hors route (km)
Habitats fauniques (km^)






















' Le tableau donne les valeurs brutes de chaque indicateur suivies des valeurs normalisées entre parenthèses


















Superficie effective des zones nodales (km^) 72,42 (0,25) 199,14 (0,68) 233,66 (0,80) 145,80 (0,50) 195,18(0,66) 122,37 (0,42)
Connectivité des zones nodales 13,39 (0,69) 13,80 (0,71) 12,94 (0,66) 11,24 (0,58) 11,50 (0,59) 13,17 (0,68)
Largeur moyenne des corridors (m) 900 (0,28) 996 (0,31) 329 (0,10) 274 (0,09) 284 (0,09) 1618 (0,51)
Longueur moyenne des corridors (km) 4,51 (0,86) 0,42 (0,99) 1,75 (0,94) 1,48 (0,95) 1,87 (0,94) 6,12 (0,80)
Nombre de barrières (km) 28,98 (0,58) 9,97 (0,85) 41,02 (0,40) 48,84 (0,29) 47,97 (0,30) 22,00 (0,68)
Résilience du réseau 0,41 (0,41) 0,58 (0,58) 0,82 (0,82) 0,89 (0,89) 0,32 (0,32) 0,00 (0,00)
Maintien de la qualité des écosystèmes
Diversité des écosystèmes 2,45 (0,63) 2,61 (0,67) 2,67 (0,69) 2,76 (0,71) 2,66 (0,68) 2,87 (0,74)
Nombre d'occurrences d'espèces menacées 5 (0,71) 4 (0,57) 6 (0,86) 7 (1,00) 7(1,00) 6 (0,86)
Superficie de milieux à risque d'érosion (km^) 6,14 (0,51) 9,25 (0,77) 11,63 (0,97) 11,09 (0,92) 11,29 (0,94) 9,74 (0,81)
Superficie de bandes riveraines (km^) 11,49 (0,50) 14,81 (0,65) 20,89 (0,91) 20,20 (0,88) 20,70 (0,91) 14,71 (0,64)
Superficie de milieux humides (km^) 3,01 (0,21) 10,65 (0,74) 13,17 (0,92) 13,86 (0,96) 13,32(0,93) 11,63 (0,81)
Coûts de mise en place
Valeur des terres ($) 3,79x10' (0,48) 3,60x10' (0,51) 5,70x10' (0,22) 6,03x10' (0,18) 5,62x10' (0,23) 3,95x10'(0,46)
Superficie perturbée (km^) 11,57 (0,63) 2,96 (0,90) 15,22 (0,51) 19,51 (0,37) 11,98 (0,61) 14,82 (0,52)
Superficie de tenure privée (km^) 165,26 (0,47) 208,04 (0,34) 277,76 (0,12) 250,13 (0,20) 272,87(0,13) 186,37 (0,41)
Conciliation avec les autres usages du territoire
Potentiel forestier 10,87 (0,44) 14,02 (0,28) 17,98 (0,07) 15,31 (0,21) 17,80 (0,08) 11,28 (0,42)
Potentiel agricole 3,25 (0,64) 0,73 (0,92) 4,26 (0,53) 5,63 (0,38) 3,51 (0,62) 4,70 (0,49)
Périmètre urbain (km*) 0,19 (0,60) 0,04 (0,91) 0,22 (0,53) 0,48 (0,00) 0,33 (0,32) 0,01 (0,98)
Qualité des paysages
Corridors routiers (km^) 94,83 (0,50) 125,24 (0,66) 163,40 (0,86) 153,18 (0,80) 163,05 (0,86) 107,89 (0,57)
Paysage autour des lieux touristiques, récréatifs 20,87 (0,36) 25,50 (0,78) 31,64 (0,97) 24,53 (0,75) 31,38 (0,96) 13,15 (0,40)
et de villégiature (km^)
Activités récréatives
Sentiers de véhicules hors route (km) 21,13 (0,66) 24,38 (0,76) 29,55 (0,92) 25,91 (0,81) 28,58 (0,89) 19,79 (0,62)
Habitats fauniques (km^) 51,01 (0,62) 46,88 (0,57) 71,86 (0,87) 72,92 (0,88) 72,87(0,88) 63,61 (0,77)
' Le tableau donne les valeurs brutes de chaque indicateur suivies des valeurs normalisées entre parenthèses
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Annexe 8 - Valeurs utilisées pour la normalisation des indicateurs
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Corridors routiers (km^) 116,49
Paysage autour des lieux touristiques, récréatifs et






Sentiers de véhicules hors route (km)
Habitats fauniques (km^)
Zonage de récréation (km2)
96.07
12.08
0,05
106,41
0,32
1,93
32,03
82,45
0
